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Le transfert des polluants organiques et inorganiques dans les hydrosystèmes est très 
documenté mais rares sont les études qui s’intéressent à ces transferts en période de crue et 
dans des situations de multi pollutions. Cette thèse s’inscrit dans ces problématiques-là.  
Sachant que les flux les plus importants de polluants sont exportés durant les épisodes de 
crue, nous avons effectué un suivi rigoureux de la crue de mai 2010 sur le bassin versant (BV) 
de la Save (1110 km2, sud ouest de la France). Un échantillonnage intensif permet de décrire 
avec précision la réponse du cours d’eau aux fortes précipitations sur le BV. Les principaux 
paramètres contrôlant le transfert des polluants (carbone organique dissous (COD) et 
particulaire (COP) et matières en suspension (MES)) sont plus concentrés en crue qu’en 
étiage. Ces paramètres, ainsi que les polluants voient, pour la plupart, leur teneur augmenter 
avec le débit. Une séparation des composantes de l’écoulement fluvial par découpage de 
l’hydrogramme de crue montre que les polluants sont majoritairement apportés dans 
l’écoulement de surface adsorbés aux MES pour les moins solubles et dans l’écoulement de 
subsurface liés au COD pour les plus solubles. Au niveau des MES, le polluant peut se lier à 
différentes fractions (matières organiques, argiles et oxydes). Afin de mieux comprendre les 
liens établis entre un polluant et les MES au cours de son transfert, nous nous sommes 
focalisé dans le cadre projet CRUMED (EC2CO-INSU/CNRS), sur la dynamique du Cu dans 
le BV de la Baillaury (18,2 km2) à Banyuls sur Mer dans les Pyrénées-Orientales. Sur ce BV 
viticole méditerranéen, la bouillie bordelaise (sulfate de cuivre) est appliquée sur les parcelles 
depuis des siècles. Ces traitements ont entraîné un enrichissement en Cu, par rapport à la 
roche mère locale, des sols, des sédiments de fond et des MES. La contribution anthropique à 
cet enrichissement est supérieure à 60%. Une extraction chimique séquentielle montre que le 
Cu dans les échantillons peu contaminés est surtout dans la fraction résiduelle stable alors que 
dans les échantillons contaminés, il est dans les fractions non résiduelles, principalement lié 
aux oxydes de fer. La signature isotopique des fractions obtenues montrent que le Cu 
transporté dans la solution et celui lié à la matière organique ne subissent pas de 
fractionnement. La combinaison de ces 2 approches permet de mieux comprendre la 
distribution et la mobilité de l’élément dans l’environnement.  
Cependant, dans les milieux anthropisés, un polluant est rarement seul et la présence d’autres 
polluants peut influencer son adsorption. Afin de mettre en évidence l’existence de ces 
influences mutuelles, nous avons mené une expérimentation sur l’adsorption des polluants 
organiques et inorganiques sur des MES issues de la Save en crue. On montre que 
l’adsorption des polluants seuls dans le milieu est, dans la plupart des cas, différente de celle 
en présence d’autres polluants. Les éléments traces métalliques (ETM) étudiés (Cu et Cd) sont 
peu sensibles à la présence de polluants organiques étudiés (alachlore et aclonifène), alors que 
les pesticides s’adsorbent plus (alachlore) ou moins (aclonifène) en présence d’autres 
polluants (ETM ou pesticides). L’ordre de la présence dans le milieu modifie aussi le taux 
d’adsorption. L’influence se ferait soit par compétition pour les mêmes sites de fixation soit 
par formation de complexes entre les polluants modifiant leur solubilité. Ces résultats 
originaux ouvrent de nouvelles perspectives et suscitent de nouvelles expérimentations pour 
mieux caractériser les liaisons polluants-MES et les relations entre les différents polluants lors 




The mechanisms involved in the transfer of organic and inorganic pollutants to streams in 
agricultural watersheds are largely studied. However, few studies concern storm events 
responsible for the transportation of large quantities of pollutants to the outlet and they rarely 
take into account a multi-pollution dynamic. A heavy monitoring was therefore conducted 
during the storm event of May 2010 at the outlet of the Save river (1110 Km2) in the south 
west of France. The majority of pollutants and their controlling factors (dissolved and 
particulate organic carbon (DOC and POC) and suspended particulate matter (SPM)) are more 
concentrated during storm flow than base flow and their concentration increases with stream 
water discharge. Pollutants are also more concentrated during these events. Hydrograph 
separations showed that pollutants are primarily transported in the surface runoff adsorbed 
onto SPM when they have a low solubility (hydrophobic) and in the subsurface runoff linked 
to DOC when they are soluble. Different kinds of chemical bonds can exist between 
pollutants and the different SPM fractions (organic matter, clay and oxides). In order to 
investigate these bonds, we studied in particular Cu dynamic in the small wine growing 
catchment of Baillaury (18.2 Km2), close to Banyuls sur Mer (Eastern Pyrénées), within the 
framework of the CRUMED project (EC2CO-INSU/CNRS). This Mediterranean type-flow 
regime stream is mostly cultivated with vineyards and has been treated with Bordeaux 
mixture for centuries. Moderate to significant enrichments of soils at different depth, river 
bottom sediments and suspended matters were revealed. Anthropogenic contribution to this 
enrichment is estimated between 50 and 85 % in all samples showing that the Cu present in 
the river is mainly due to agricultural practices. Sequential chemical extractions SCE) allow 
us to determine Cu distribution in the different residual and non-residual fractions 
(exchangeable, acido-soluble, Mn and Fe oxides, organic matter), showing that anthropogenic 
Cu is mainly adsorbed onto iron oxides. The isotopic Cu composition measured in each 
fraction shows that Cu transported in solution and adsorbed onto organic matter seems to be 
associated without any fractioning. Gross samples have signatures similar to the bedrock and 
so studying the detailed SCE fractions is essential. Combining SCE and isotopic signatures is 
a powerful tool to understand Cu distribution and transfer in the environment.  
However, in the environment, a pollutant is rarely alone and other pollutants can influence its 
fate. Therefore, in order to investigate the influence of the presence of other pollutants on a 
pollutant’s adsorption, organic (two pesticides: alachlore and aclonifen) and inorganic (two 
heavy metals: Cu and Cd) pollutants adsorption on natural SPM (collected in the Save river 
during the flood) were studied. Most studied pollutants were influenced by the presence of 
one or more other pollutants in the water, trace metals to a lesser extent than pesticides. The 
order of presence in the water also influences the adsorption rate of the pollutant onto SPM. 
The mutual influence can be due to competition for the same adsorption sites or to the 
creation of complexes between pollutants. These complexes can modify the adsorption 
capacities of each pollutant. These original results obtained in this work open up new 
perspectives and request more experiments to better characterize the associations pollutant-
































A sa sédentarisation au Néolithique, l’homme a tenté de dominer la nature et de la 
transformer pour mieux l’utiliser. L’agriculture se développe alors avec la domestication des 
animaux et des plantes. Du ramassage organisé, l’homme commence à protéger les plans pour 
améliorer sa production et permettre sa survie. 11 000 ans après, l’agriculture se complexifie 
de plus en plus assurant une alimentation variée et régulière à 7 milliards de personnes 
présentes sur Terre. Plus de traitements physiques et chimiques sont ainsi employés pour se 
prémunir contre les agressions et assurer de bons rendements. Selon l’Institut National de la 
Veille Sanitaire et l’Organisation Mondiale de la Santé, ces traitements seraient aujourd’hui 
responsables d’environ 20% des cancers recensés chez les humains mais aussi de la forte 
dégradation de l’environnement dont nous sommes, de nos jours, tous témoins.  
Les principaux traitements chimiques employés dans l’agriculture actuelle sont les pesticides. 
Les herbicides, contre les mauvaises herbes, sont les plus fréquemment utilisés pour protéger 
les cultures dans la phase initiale de leur développement. Les fongicides et les insecticides 
sont également très utilisés pour lutter contre les champignons et les insectes ravageurs. Les 
pesticides peuvent contenir des éléments traces métalliques (ETM) dans leur structure. De 
même, certains fertilisants contiennent également des éléments traces. Ces éléments sont aussi 
très nuisibles pour l’environnement s’ils sont présents à de fortes concentrations (Sparks, 
1995). Les pesticides et leurs métabolites ainsi que les ETM sont détectés dans divers 
compartiments de l’environnement (IFEN, 2006; GIS Sol RMQS, 2011) mais leurs 
mécanismes de transport dans le sol, vers les milieux aquatiques et dans le continuum fluvial 
restent peu connus (Gouy et al., 2000; Taghavi, 2010).  En effet, ces polluants, organiques ou 
inorganiques, interagissent avec les constituants du sol et de l’eau et ce sont ces interactions 
qui conditionnent leur devenir et in fine leur toxicité pour les organismes vivants (Juste, 1988; 
Calamari et Barg, 1993; Deneux-Mustin et al., 2003; Calvet, 2005). Selon les propriétés du 
polluant et la nature des milieux, son transfert se fait soit dans la phase dissoute complexé par 
la matière organique dissoute, soit dans la phase particulaire adsorbé sur les particules en 
suspension.  
 Les principaux  objectifs de la thèse sont d’essayer de répondre aux 
questionnements suivants :  
- Quelles sont les affinités et les formes de transport des polluants dans le dissous et le 
particulaire ? 
- Existe-t-il des interactions entre polluants organiques et inorganiques?  
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- Est-ce que les formes de polluants à l’exutoire sont disponibles dans les phases non 
résiduelles et ainsi toxiques pour les organismes vivants?  
 
Les finalités du travail sont d’une part d’apporter des éléments nouveaux pour la modélisation 
des transferts de polluants au sein d’un bassin versant, travaux engagés par l’équipe 
BIOGEOCHIM d’EcoLab, et d’autre part, de permettre la mise en place de techniques 
adaptées de protection agro-environnementales. 
 
Afin d’atteindre les objectifs fixés, notre travail s’est organisé en deux grandes parties : une 
partie terrain et une partie expérimentale.   
 
 La partie terrain  
 La concentration des polluants dans les eaux superficielles a été largement étudiée 
cependant, peu d’études s’intéressent à cette concentration en forts débits (Rabiet et al., 2010; 
Taghavi et al., 2010; Taghavi et al., 2011). Pourtant, la majeure partie du transfert de 
polluants vers le cours d’eau se fait en période de fortes pluies et de hauts débits appelée 
« crue » (Etchanchu, 1988; Shafer et al., 1997; Taghavi et al., 2010). Sur le bassin agricole 
gascon de la Save, Taghavi et al. (2011) estiment que 59% du flux de pesticides ont lieu  en 
période de crue. Shafer et al. (1997) montrent, dans différents bassins américains, une 
multiplication des concentrations de métaux (Al, Cd, Cu, Pb et Zn) pouvant aller de 1 à 5 fois 
dans la phase dissoute et de 1 à 17 fois et dans la phase particulaire. C’est pour ces raisons, 
que nous nous sommes intéressés aux périodes de crues en particulier. Un échantillonnage 
intensif de crue a donc été conduit sur le bassin de la Save, affluent de la Garonne 
majoritairement occupé par de la céréaliculture et qui rentre le projet Inter Régional 
Aquitaine/Midi-Pyrénées INSOLEVIE.  
En outre, les transferts d’eau et d’éléments du bassin versant vers son cours d’eau se font en 
période de crue par l’intermédiaire de trois écoulements distincts : le ruissellement superficiel, 
l’écoulement hypodermique et l’écoulement de nappes (Lowdermilk, 1934; Hursh, 1936). 
L’estimation de la contribution de chaque écoulement permettrait de connaître les chemins 
empruntés par l’eau et les polluants, ainsi que ceux des paramètres contrôlant leur transport 
(Taghavi et al., 2011). De ce fait, nous étudierons aussi sur la même crue échantillonnée, les 
contributions de chaque écoulement au flux total de chaque polluant ainsi qu’au flux de 
chacun des différents paramètres de contrôle. 
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Nous savons aussi que les matières en suspension, issues de l’érosion des versants et de la 
remobilisation des particules sédimentées, sont des vecteurs importants du transport des 
polluants. Ces matières en suspension sont composées d’un mélange de matières organiques, 
d’oxydes et d’argiles pouvant fixer les polluants (Probst et Bazerbachi, 1986). Pour 
comprendre le devenir des polluants, il faut donc bien connaître la nature et la stabilité des 
liaisons qui associent ces polluants aux MES. Pour cela, nous nous sommes intéressés au petit 
bassin versant de la Baillaury à Banyuls-sur-Mer dans les Pyrénées Orientales françaises. Ce 
petit bassin est presqu’exclusivement viticole avec une utilisation répétée de bouillie 
bordelaise (sulfate de cuivre) depuis plus d’un siècle. Ces recherches rentrent dans le cadre du 
projet national CRUMED (EC2CO CNRS/INSU) traitant de l’impact des crues éclair 
Méditerranéennes sur la zone littorale. Des extractions séquentielles couplées avec des 
analyses isotopiques sur des échantillons de MES et de sols, devraient nous permettre de 
savoir à quelles fractions se lie de préférence le Cu anthropique et in fine, s’il est disponible et 
toxique pour les organismes vivants.  
 
 La partie expérimentale  
 Dans le milieu naturel, nous sommes rarement en présence de mono-pollution. En 
effet, dans les cours d’eau nous avons des mélanges de polluants qui pourraient influencer 
leur adsorption sur les MES. Cette partie succède donc à la première et a pour but d’essayer 
de reproduire au mieux, en laboratoire, le milieu naturel afin de tester l’influence mutuelle des 
polluants les uns sur les autres vis-à-vis de leur adsorption sur des MES. Il s’agit donc de faire 
des expérimentations d’adsorption de polluants sur des matières en suspension d’origine 
naturelle. Les métaux étudiés dans cette partie sont le cadmium et le cuivre détectés dans les 
cours d’eau étudiés. Le cuivre est essentiel pour les humains mais toxique à fortes 
concentrations alors que le cadmium lui n’est pas essentiel et est donc toxique même à faibles 
doses. Ils ont été sélectionnés à cause de l’étendue de leur présence dans les traitements 
appliqués aux cultures surtout sur les sites étudiés dans notre travail de thèse. Les pesticides 
choisis sont l’aclonifène et l’alachlore également détectés dans les cours d’eau étudiés. 
L’aclonifène est peu soluble. Il est donc transporté préférentiellement dans la phase 
particulaire lié aux matières en suspension. Quant à l’alachlore, il est soluble et transporté 
majoritairement dans les phases dissoutes, associé au  carbone organique dissous. Le choix de 
ces deux polluants organiques ayant des comportements différents est intéressant pour 




Avec ce travail de thèse, nous espérons pouvoir contribuer à une meilleure compréhension 
du comportement des polluants lors de leur transfert dans les hydrosystèmes, notamment en 
périodes de crue. Pour présenter les résultats obtenus, un premier chapitre bibliographique 
synthétise l’état de l’art sur les pollutions en éléments traces et pesticides dans les bassins 
agricoles. Nous y présenterons une revue sur le comportement de ces polluants dans les 
milieux et leurs modes de transfert ou de rétention. Le deuxième chapitre présente les choix 
effectués pour les matériels et méthodes utilisés. Le chapitre 3 résume les résultats obtenus 
lors d’un suivi intensif effectué sur le BV de la Save pendant la crue de mai 2010. Nous y 
exposerons l’évolution des polluants et des principaux facteurs contrôlant leur devenir. Un 
découpage de l’hydrogramme de crue permettra d’estimer la contribution des différents 
écoulements (surface, hypodermique et profond) rentrant en jeu dans le transfert des 
polluants. Un cas particulier sera ensuite abordé au chapitre 4 dans lequel nous étudierons le 
devenir du cuivre apporté avec la bouillie bordelaise dans le BV méditerranéen viticole de la 
Baillaury. Une approche innovante combinant l’extraction chimique séquentielle et l’analyse 
isotopique permettra d’approfondir les connaissances sur les affinités et les formes du Cu dans 
les milieux. Toutes ces études préparent la dernière partie de la thèse présentée au chapitre 5. 
Nous y proposerons une reproduction en laboratoire des conditions de crue du milieu naturel 
et présenterons les résultats originaux que nous obtenus sur l’adsorption des polluants sur les 






















CHAPITRE 1  
Comportement des polluants 
organiques et inorganiques dans les 










Le sol, couche supérieure de la croûte terrestre, est constitué de constituants minéraux 
et organiques, d’eau, d’air et d’organismes vivants. Ce compartiment de l’environnement est 
le plus exploité par l’activité agricole et en raison de sa position d’interface, il joue un rôle 
déterminant dans le devenir des polluants. En effet, le ruissellement de surface et l’érosion, 
l’infiltration, l’écoulement hypodermique et le lessivage entraînent la migration des polluants 
vers les eaux superficielles et souterraines altérant ainsi leur qualité.  
Ce chapitre propose une synthèse bibliographique générale présentant en premier, les 
polluants organiques et inorganiques que nous trouvons en milieu agricole ainsi que les 
principaux mécanismes physico-chimiques influençant leur rétention ou leur transfert vers les 
cours d’eau. Le rôle important des phénomènes de crue dans ces transferts sera ensuite 
développé, épisodes cibles durant cette thèse. Enfin, la dernière partie sera axée sur 
l’influence mutuelle de la coprésence de polluants organiques et inorganiques dans un même 
milieu.  
Ce chapitre bibliographique tentera ainsi de faire l’état de l’art et de bien positionner les 
problématiques étudiées par la thèse dans ce contexte.   
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Les polluants dans les bassins versants agricoles 
 
1. Les polluants organiques : les pesticides 
1.1. Définition  
Les produits phytosanitaires, aussi connus sous le nom de pesticides, sont des 
substances utilisées pour le traitement des plantes en agriculture traditionnelle et biologique 
afin de les protéger contre tout organisme nuisible. Les substances nutritives de types engrais 
ou oligoéléments n’en font pas partie.  
La Directive européenne 91/414/CE du 15 juillet 1991 concernant la mise sur le marché de 
produits phytosanitaires, les définit comme étant les substances actives et les préparations 
contenant une ou plusieurs substances actives qui sont présentes sous la forme dans laquelle 
elles sont livrées à l’utilisateur et qui sont destinées à : 
- protéger les végétaux ou les produits végétaux contre tous les organismes nuisibles ou 
à prévenir leur action,  
- exercer une action sur les processus vitaux des végétaux, pour autant qu’il ne s’agisse 
pas de substances nutritives, 
- assurer la conservation des produits végétaux, pour autant que les substances ou 
produits ne fassent pas l’objet de dispositions particulières du Conseil ou de la 
Commission concernant les agents conservateurs,  
- détruire les végétaux indésirables, 
- détruire les parties de végétaux, freiner ou prévenir une croissance indésirable des 
végétaux.  
Les avantages de l’utilisation des pesticides pour la société et l’économie sont très différents. 
Les plus importants restent le fait qu’ils assurent une production variée mais surtout des 
rendements et revenus satisfaisants pour les agriculteurs. En effet, sans pesticides, jusqu’à 
50% des cultures peuvent être perdus (données de l’Organisation des Nations Unies pour 
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1.2. Classification 
Sur le marché aujourd’hui, on retrouve une grande diversité de pesticides différents 
par leur structure chimique, leur fonction et leur mode d’action. Cette diversité rend leur 
classification assez difficile, on peut en général les classer selon leurs caractéristiques 
chimiques, leurs activités biologiques ou leurs usages (Calvet , 2005; Lachambre et Fisson, 
2007). 
 
• Classification chimique   
Il existe trois catégories de pesticides :  
- Les organiques contiennent du carbone dans leur structure. Ils sont les plus 
nombreux et appartiennent à diverses familles chimiques selon le groupe d’atomes 
constituant la structure de base de la molécule. Exemples : atrazine, diuron, 
paraquat, etc. 
- Les organo-métalliques sont principalement des fongicides dont la molécule est 
constituée d’un complexe entre un métal tel que le zinc ou le manganèse et un 
anion organique. Des exemples de ces pesticides sont le mancozèbe (avec le zinc) 
et le manèbe (avec le manganèse). 
- Les inorganiques sont des dérivés de composés chimiques et minéraux stables 
dans le milieu naturel. Contrairement aux pesticides organiques, ils n’ont pas de 
carbone dans leur structure. Ils sont peu nombreux mais certains sont beaucoup 
utilisés comme le soufre et le cuivre (exemple : bouillie bordelaise pour traiter la 
vigne).  
 
 Classification des pesticides organiques  
Cette classification en famille chimique est fondée sur la structure chimique de base de 
la substance active. Ce sont les substances actives qui confèrent au produit l’effet désiré. 
Environ 800 substances actives sont utilisées en agriculture (dont environ 400 en France) et 
entrent dans la composition de plus de 6 000 préparations commerciales (chiffres de 
l’observatoire des résidus de pesticides). 
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 On distingue au moins douze familles dont les principales sont : 
- les organochlorés, dont le DDT, sont essentiellement efficaces contre de 
nombreux insectes. Certains sont utilisés comme fongicides (hexachlorobenzène) 
et d’autres actifs sur de nombreux organismes, insectes, champignons et plantes 
(pentachlorophénol). Ce sont des composés organiques comportant au moins un 
atome de chlore. Initialement introduits dans les années 1940, leurs utilisations 
ont été limitées en raison de leur persistance dans l’environnement. Aujourd’hui, à 
l’exception des chlorophénols, ces produits chimiques ne sont plus ou peu utilisés 
en France (Frery et al., 2010). 
- les organophosphorés sont des composés organiques comportant au moins un 
atome de phosphore lié directement à un carbone. Leurs utilisations se sont 
développés au début des années 1970 pour remplacer les organochlorés jugés 
persistants dans l’environnement et l’organisme humain. Ils se sont imposés 
rapidement par leur grande efficacité notamment contre les insectes (parathion, 
malathion …). 
- les carbamates dont des substances actives contenant un groupe fonctionnel acide 
carbamique diversement substitué sur les fonctions acide et amide (carbaryl, 
aldicarb…). Selon les substituants, ils agissent comme fongicide, insecticide ou 
herbicide. 
- les pyréthrinoïdes sont une alternative aux molécules insecticides plus anciennes 
(organochlorés, organophosphorés, carbamates…) depuis 1970. Comme les 
organophosphorés, ils comptent parmi les insecticides les plus utilisés aujourd’hui 
(deltamethrine, perméthrine, bifenthrine, fenvalérate …) (Frery et al., 2010). 
- les triazines dont la structure de base est une s-triazine, 
un hétérocycle aromatique de six atomes, trois carbone et trois azote. Ils agissent 
comme herbicide (simazine, atrazine, …). 
- les urées substituées (NR2-CO-NR2) sont exclusivement des herbicides 
(chlorotoluron, isoproturon, …). 
Les produits commerciaux, ou formulations, peuvent contenir une ou plusieurs 
substances actives ce qui rend parfois cette classification difficilement utilisable. Une 
classification biologique est alors utilisée. 
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• Classification biologique   
Selon les organismes vivants cibles, on distingue : 
- Les herbicides : contre les plantes concurrençant les cultures. Ils peuvent avoir 
différents modes d’action (perturbateurs de la photosynthèse, inhibiteurs de la 
division cellulaire,...). Quelques exemples sont : l’aclonifène, l’alachlore, le 
glyphosate, le diuron, etc. 
- Les fongicides : contre les champignons parasites des cultures. Ils sont actifs par 
inhibition de la respiration fongique, de la synthèse des stérols, etc. Nous pouvons 
citer le manèbe, le mancozèbe, etc. 
- Les insecticides : contre les insectes ravageurs en les tuant et/ou en empêchant leur 
reproduction (exemples : carbaxyl, malathion, etc.).  
Outre ces trois grandes familles, on citera les acaricides (contre les acariens), les nématicides 
(contre les nématodes), les rodonticides (contre les rongeurs), les taupicides (contre les 
taupes), les molluscicides (contre les limaces et escargots), les corvicides et corvifuges (contre 
les corbeaux et autre oiseaux ravageurs). 
 
La grande variété de pesticides présents sur le marché rend la classification parfois très 
difficile surtout que le spectre d’action de certains est assez large. Les différentes 
classifications peuvent se recouper.  
 
1.3. Historique d’utilisation et marché actuel  
Les premières descriptions de l’utilisation des pesticides remontent à mille ans avant 
JC avec le soufre. Les Romains utilisaient un mélange de cendre, du cyprès écrasé et d’urines 
diluées pour protéger leur culture. Avec le temps, ces substances se sont de plus en plus 
sophistiquées pour donner des produits plus sûrs, ciblés et efficaces. Le développement des 
pesticides modernes a commencé en 1940 (lindane, DDT, aldrine...) lorsque l’Europe s’est 
trouvée en pénurie alimentaire à l’aube de la Seconde Guerre mondiale. Cependant les 
premières atteintes à la santé humaine et à l’environnement apparurent dès les années 60 
(Carson, 1962). A partir de 1970, la dynamique a alors basculé pour une meilleure production 
avec un besoin d’assurer la protection des humains, des produits et de l’environnement. Le 
tableau 1 montre l’évolution de l’utilisation mondiale des principaux pesticides depuis 1900. 
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Tableau 1 : Historique de l’évolution de l’utilisation mondiale des herbicides, fongicides et 
insecticides depuis 1900 (d’après Miquel, 2003). 
 
Evolution des produits 
 Herbicides Fongicides Insecticides 
Avant 1900 Sulfate de fer Soufre 
Sels de cuivre 
Nicotine 
1900-1920 Acide sulfurique  Sels d’arsenic 
1920-1940 Colorants nitrés   
1940-1950 Phytohormones…  Organo-chlorés, 
Organo-phospharés 


















1980-1990 Sulfonyl urées   




Le marché des pesticides est important. En 2010, il a représenté 38 316 millions de dollars de 
chiffre d’affaire dans le monde répartis surtout entre l’Europe, l’Asie, l’Amérique latine et 
l’Amérique du Nord (Figure 1a). Cette même année, les herbicides représentaient les 
pesticides les plus utilisés dans le monde toutes cultures confondues (Figure 1b). L’année 


















Figure 1 : Répartition du chiffre d’affaire en % (a) par région du monde en 2010 et (b) par 
catégorie de produits. Source UIPP. 
 
 
La consommation française annuelle moyenne entre 2002 et 2010 s’élève à environ 74 000 
tonnes de substances actives (Source UIPP).  
 
Ces traitements peuvent présenter des risques sanitaires et environnementaux. Cette 
problématique est très importante pour la France qui s’impose comme le quatrième utilisateur 
de pesticides dans le monde (hors Chine) et le premier en Europe (Figure 2). La première 
place européenne occupée par la France est liée au fait que plus de la moitié du territoire 
français est en surface agricole utile (SAU), ce qui la place au 5 ou 6 ème rang européen par 
rapport à la SAU.  
 
Comportement des polluants dans les bassins versants agricoles
Figure 2 : Les marchés phytosanitaires en Europe en 2009. Basé sur les d
 
 
En conclusion, les pesticides font partie intégrante de nos pratiques agricoles actuelles 
et leur maîtrise devient de plus en plus nécessaire.
allons présenter concrètement l’état de la pollution li
eaux superficielles et souterraines françaises.
 
1.4. L’état réel de la contamination par les pesticides
Le suivi des pollutions en France s’est intensifié depuis les années 90. Plusieurs 
organismes se sont lancés dans la mise en place de plan de suivi de la qualité du milieu 
(Agences de l’eau, Directions Régionales de l’Environnement, Directions Départementales 
des Affaires Sanitaires et Sociales, Groupement d'intérêt scientifique Sol, le Réseau de 
Mesures de la Qualité des Sols (RMQS), 
pollution des eaux par les pesticides, GRAMIP en Midi
bases de données sur l’état de contamination de l’environnement sur l’ensemble du territoire
français.  
La contamination par les pesticides concerne l’ensemble du territoire français, 
métropole et départements d’outre
eaux souterraines. Le rapport de l’
concernant les années 2003-2004, 
dans 96% des points de mesure
réparties en France). Les nappes sont elles contaminées dans 61% des cas (plus que 1000 
stations d’échantillonnage). 49
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d’évaluation de la qualité de l’eau des cours d’eau) et 27% en eaux souterraines ont une 
qualité médiocre à mauvaise.  
Les données 2007 du Commissariat Général au développement durable montrent aussi que les 
pesticides sont toujours présents à des concentrations différentes par molécules : 1% des 
stations présente une moyenne annuelle de 5 µg.L-1, 17% entre 0,5 et 5 µg.L-1, 28% entre 0,1 
et 0,5 µg.L-1et 45% entre 0 et 0,1 µg.L-1. Dans seulement 9% des stations, aucun pesticide n’a 
été détecté (Commissariat général au développement durable, 2010). Sur à peu près 200 sites 
d’échantillonnage, au moins un pesticide dépasse la norme de qualité environnementale.  
90 molécules de pesticides sont également suivies en France dans les sols. De 
nombreux polluants organiques ne sont pas – ou rarement– observés dans les sols. 
Inversement, d’autres sont problématiques comme par exemple le DDT et le lindane, deux 
insecticides organochlorés interdits en Europe mais fortement rémanents, et la chlordécone 
particulièrement persistante (Gis Sol RMQS, 2011) et contaminants les sols des Antilles 
françaises.  
Les pesticides appliqués se retrouvent donc dans différents compartiments de 
l’environnement en France. Comprendre leur comportement et les facteurs contrôlant leur 
transfert est d’une importance majeure pour prévoir leur impact sur l’environnement et leur 
toxicité. 
 
1.5. Le devenir des pesticides  
Le devenir du pesticide une fois appliqué sur la culture dépend de son affinité pour les 
différentes phases du milieu naturel (solide -phase minérale ou organique-, liquide ou 
gazeuse) et pour le biote (Calamari et Barg, 1993). Ces affinités sont contrôlées par les 
propriétés physico-chimiques des molécules (Lacoste et al.,  2004; Calvet, 2005) et du milieu 
environnant. Les principaux paramètres influençant le devenir du pesticide sont les suivants :  
 
- la solubilité (Sw) dans l’eau indiquant la tendance du produit à être transporté sous sa forme 
dissoute ; 
- le coefficient de partage eau/sol (Kd en L.kg-1), rapport entre les quantités en solution et 
celles fixées par la phase solide donnant une indication sur l’aptitude d’une molécule à être 
adsorbée ou désorbée ; 





- le coefficient de partage octanol/eau (Kow), estimant la tendance d’une molécule à 
s’accumuler dans les membranes biologiques des organismes vivants (plus Kow est élevé, plus 
le risque de bioaccumulation est important) ; 
- les caractéristiques du sol telles que la porosité, l’acidité, etc. mais surtout la teneur en 
matières organiques qui est déterminante dans la mobilité des pesticides. Cette mobilité est 
souvent décrite par le coefficient de partage carbone organique/eau (Koc) :  
Koc = Kd х %C org ;  
-  la constante de Henry (H), rendant compte de la tendance d’une substance à se volatiliser 
à partir d’un milieu aqueux ou du sol. Plus H est élevé, plus la substance est volatile. 
 
Selon les caractéristiques que possède le pesticide et le milieu dans lequel il se trouve, il peut 
avoir différents destins (Figure 3) : la volatilisation, la dégradation, la rétention dans le sol  et 
le transfert vers le milieu aquatique. Le temps de demi-vie (durée au bout de laquelle la 
moitié de la substance initialement introduite est dégradée) donne une indication sur le temps 





Figure 3 : Schéma représentatif du devenir des produits phytosanitaires dans l’environnement 
(modifié de CORPEN, 1995).  
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•  La dispersion atmosphérique  
Ce mécanisme peut se faire directement lors de l’épandage par perte due à 
l’entraînement par le vent, par dérive à partir de résidus de particules de sol ou par 
volatilisation à partir des dépôts surfaciques (Pimentel, 1995). Une fois le produit sur la 
surface du sol et des plantes, il peut se volatiliser par évaporation, entraîné par l’eau évaporée. 
Ceci est particulièrement marqué sur un sol humide (Taylor et Spencer, 1990). En plus de 
l’évaporation, la volatilisation peut se faire sous l’effet du vent  (Pimentel, 1995) ou le soleil. 
En effet, le produit peut être transporté adsorbé aux particules du sol sous l’action du vent. Le 
soleil peut également contribuer à la volatilisation en déclenchant des réactions 
photochimiques (Van der Werf, 1996). Les analyses ont montré que les insecticides et les 
herbicides tels que le lindane, le chlordane, l’atrazine, la simazine, l’alachlore et le 
métolachlore se volatilisent depuis le sol vers l’atmosphère (Glotfelty et al., 1990; Spencer et 
Cliath, 1990). La quantité de pesticide évaporée excède souvent les quantités dégradée, 
retenue ou transporté (Taylor et Spencer, 1990; Van der Werf, 1996). 
 
• La dégradation  
Lors du traitement, la partie non volatilisée entre en contact avec les constituants du 
sol et une autre partie reste dans la solution du sol. En fonction de la répartition du pesticide, 
diverses réactions chimiques et/ou biochimiques peuvent conduire à sa dégradation.  
 
Effectivement, divers organismes vivants utilisent des réactions chimiques catalysées pour 
dégrader les pesticides. Certains micro-organismes ont la faculté d’utiliser le pesticide comme 
source d’énergie et de carbone en le dégradant sous l’action d’enzymes (Soulas, 1991). Cette 
biodégradation dépend de la nature même de la molécule, de la nature du compartiment dans 
lequel elle se trouve (pH, température, teneur en eau, etc.) et de l’historique de traitement du 
sol (MCE, 2003).  
La dégradation n’est pas seulement le résultat de l’activité microbiologique et peut être 
de nature abiotique par réactions chimiques, hydrolyse, réactions d’oxydoréduction, 
déhydrohalogénation, ou photochimique, photolyse (Van der Werf, 1996; Kookana et al., 
1998). Le résultat de ces réactions est le plus souvent une oxydation de la molécule. La 
dégradation augmente avec l’humidité et la température du sol (Walker, 1976). Le rôle des 
substances humiques dans la dégradation abiotique a été démontré pour l’atrazine par 
exemple, où on a une hydrolyse qui augmente avec la teneur en acides humiques ou fulviques 
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présents dans le milieu (Armstrong et Chesters, 1968; Chester et al., 1989; Muir, 1991) alors 
que, pour la furanone, ceux-ci pourraient jouer un rôle protecteur (Mietinnen et al., 1993). Les 
acides humiques pourraient intervenir aussi dans la photolyse, soit comme des 
photosensibilisateurs qui accélèrent, voire même induisent la photodégradation (Graham-
Bryce, 1981), soit comme des inhibiteurs (Senesi, 1993). 
La vitesse de la dégradation, en d’autres termes la durée de présence d’un pesticide 
dans un milieu, montre le temps pendant lequel le pesticide peut avoir une activité biologique 
et un impact sur les écosystèmes. Comme la dégradation peut donner des métabolites 
indésirables et quelques fois plus toxiques que le pesticide de départ, l’étude de la dégradation 
est demandée pour chaque pesticide avant sa mise sur le marché (Directive européenne 
91/414/CE du 15 juillet 1991). Cependant, la dégradation reste un facteur de dépollution 
majeur.  
 
•  La rétention   
L’adsorption se définit comme la fixation physico-chimique de composés en solution 
sur les agrégats du sol. Elle est en partie réversible en fonction de la concentration en soluté et 
des conditions du milieu (pH, température, constituants du sol…). Le Kd et Koc sont souvent 
utilisés pour décrire la capacité d’adsorption d’une molécule. La détermination des quantités 
adsorbées peut être modélisée par différentes fonctions (modèle de Freundlich et de 
Langmuir). Nous parlerons plus en détail de l’adsorption des polluants dans la dernière partie 
de ce chapitre bibliographique lorsque nous expliquerons les manipulations expérimentales 
faites dans le cadre de la thèse. 
 
Différentes interactions sont possibles entre l’adsorbé et l’adsorbant (Tableau 2). Elles sont 
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Tableau 2 : Les différentes forces de liaison avec l’adsorbant suivant le type de phytosanitaires 
(Amalric et al., 2003; Hamaker et Thompson, 1972). 
 
 
En  premier lieu, les propriétés de la molécule qui entrent en jeu sont : 
1- l’ionisation qui détermine la charge électrique portée par les molécules, 
2-  la distribution des charges électriques dans la molécule qui détermine la nature des 
interactions avec les surfaces adsorbantes (interactions polaires, liaisons de 
complexation ou liaisons hydrogène),  
3- la structure moléculaire qui joue un rôle à la fois dans l’insertion de la molécule au 
sein de la phase liquide et dans l’établissement du contact avec les surfaces 
adsorbantes, 
4- les caractéristiques de partition (la solubilité dans l’eau, dans les solvants 
organiques, la bioconcentration et le coefficient normalisé d’adsorption). 
 
Ensuite, les propriétés adsorbantes des surfaces agissent sur la nature et l’intensité des 
interactions avec les molécules adsorbées. L’adsorption maximale des pesticides se fait à des 
pH acides et à une force ionique importante (Karickhoff, 1984; Laor et al., 1998; Boivin et al., 
Types d’interactions Forces en jeu Formes des liaisons et 
molécules concernées 
London- Van der Waals Forces électrostatiques Liaison faible 
Liaison hydrophobe Entropie 
Forte liaison entre les zones 
non polaires des pesticides 
et les régions hydrophobes 
des constituants du sol 
comme les humines 
Transfert de charge Forces électrostatiques 
s-triazines, groupes 
aromatiques des acides 
humiques et humines 
Liaison d’hydrogène Forces électrostatiques s-triazines 
Echange de ligand Forces électrostatiques 
s-triazines, bipyridines, 
organo-phosphatés 
Echange d’ion Forces électrostatiques  
Ion-dipôle direct ou induit et 
forces dipôle-dipôle 
Forces électrostatiques 
Pesticides polaires ou 
ioniques 
Sorption chimique Forces électrostatiques Liaison forte 
Liaison magnétique Forces magnétiques 
Généralement insignifiante, 
plus importante pour les 
molécules de grandes tailles 
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2005). L’abondance des constituants organiques et minéraux impacte également l’adsorption. 
Ainsi, plus le milieu est riche en particules à fortes capacités d’échange cationique et surfaces 
spécifiques, plus les pesticides pourront être retenus. L’adsorption de nombreux pesticides sur 
le sol dépend de la teneur en matières organiques (Spark et Swift, 2002; Boivin et al., 2005; 
Kodesova et al., 2011) sachant que plus les pesticides sont hydrophobes, plus ils sont adsorbés 
rapidement et fortement (Beck et Jones, 1996; Boivin et al., 2005; Kodesova et al., 2011). 
Plusieurs auteurs (Chlou et al., 1986; Magee et al., 1991; Lee et Kuo, 1999; Cox et al., 2000; 
Spark et Swift, 2002) ont prouvé que la solubilité de certains pesticides est favorisée par la 
présence, la taille et la polarité de matière organique dissoute (MOD). Cox et al. (2000) 
suggèrent que la MOD réduit l’adsorption des polluants organiques non ioniques sur les sols 
en les fixant elle-même ou en les concurrençant pour les sites d’adsorption potentiels. Dans 
certains cas, la présence de MOD a un faible impact sur l’adsorption des pesticides sur le sol 
comme le montrent Spark et Swift (2002) pour l’atrazine, l’isoproturon et le paraquat.  
Par ailleurs, du fait de leurs importantes surfaces spécifiques et de leurs fortes capacités 
d’échange cationique, les argiles et les oxydes sont aussi aptes à adsorber certains pesticides 
tels que l’atrazine, l’isoproturon, le 2,4-D et le paraquat s’adsorbant sur l’argile (Spark et 
Swift, 2002), le mecoprop, le 2,4-D et le bentazone s’adsorbant sur plusieurs oxydes : 
ferrihydrite, goethite, et lepidocrocite  (Clausen et Fabricius, 2001) et le diuron s’adsorbant 
sur l’argile (Liu et al., 2010). Dans un milieu naturel, nous avons un mélange entre 
constituants organiques et minéraux et ce sont les proportions de chacun qui contrôlent la 
capacité de ce milieu à être plus ou moins adsorbant.  
Le pesticide adsorbé peut être retenu dans le sol ou transféré avec les particules en 
mouvement. Il peut également être désorbé et circuler en solution en suivant la circulation de 
l’eau dans les milieux.  
 
•  Le transfert  
Même si le mouvement des particules du sol contribue au transfert des pesticides, 
l’eau reste le principal moteur de tout transfert. Ce dernier peut se faire en surface par 
ruissellement, en subsurface avec l’écoulement hypodermique ou en drainage profond vers les 
nappes. Il dépend de la perméabilité du sol, de sa texture et de sa saturation en eau.  
Lorsque l’intensité de la pluie est supérieure à la capacité d’infiltration du sol, ou lorsque le 
sol est saturé, il y a ruissellement d’eau à sa surface. Au ruissellement de surface, il faut 
ajouter le ruissellement hypodermique. Associé à ce ruissellement, on a souvent un 
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phénomène d’érosion physique du sol et donc de détachement des particules (Leonard et al., 
1990). Les pesticides sont alors soit emportés adsorbés aux particules érodées soit dissous 
dans l’eau. les quantités transférées dépendent des propriétés physico-chimiques des produits 
et du sol (Kow, Kd...), mais aussi des caractéristiques du ruissellement (Kloppel et al., 1994) 
liées aux types de sol, à son travail, à la pluviométrie et au couvert végétal.  
Lorsque le sol n’est pas saturé et que les processus d’adsorption, de diffusion et de 
dégradation, n’ont pas le temps d’intervenir de manière significative dans le sol, les produits 
phytosanitaires peuvent transiter vers les horizons plus profonds (Miller et al., 1997). Les 
pesticides en solution et ceux mobilisés par la désorption et la dissolution peuvent ainsi être 
transférés vers les eaux souterraines. Les risques de contamination des nappes sont alors 
élevés (Aderhold et Nordmeyer, 1995). 
 
En somme, différentes voies, régulées par une multitude de facteurs, sont impliquées dans la 
dissipation d’un pesticide appliqué au sol. Elles peuvent intervenir de manière indépendante 
ou simultanée. Par ailleurs, le problème que pose concrètement l’application des pesticides est 
que le pourcentage de ce qui est réellement utilisé par la culture est très faible, la majorité 
étant volatilisée, dégradée ou transférée. La figure 4 montre par exemple le comportement de 
l’atrazine après épandage, en donnant le rapport entre l’atrazine qui est utilisée directement 














Figure 4 : Devenir de l’atrazine dans l’environnement. Basé sur Tasli et al., 1996. 
* Reste = quantité restante des cultures précédentes. 
 
 
La quantité n’atteignant pas la cible du pesticide est alors susceptible d’avoir un effet néfaste 
sur l’écosystème. C’est pourquoi, nous essayerons maintenant de voir la part de chaque voie 
de devenir des pesticides par rapport au total appliqué afin de montrer l’importance de la 
partie qui n’atteint pas la cible du pesticide et positionner ainsi la problématique liée à 
l’application des phytosanitaires. 
 
Commençons par la volatilisation. Lors de l’application du pesticide au champ par 
pulvérisation, la partie immédiatement envoyée vers l’atmosphère représente  1-10% selon 
Emans et al. (1992) et 10-30% selon Pimentel et Levitan (1986). Cependant, comme on l’a 










≤ 40 g/ha 
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volatilisation retardée peut en effet se faire. Schewchuk (1982) indique que 20% du 2,4-D 
isooctylester ayant atteint le sol se perd par volatilisation après 24h. Pour d’autres pesticides, 
ce pourcentage peut atteindre 50% (triallate et trifluraline, Grover, 1986) et même 90% 
(Lindane, Glotfelty et al., 1990). Dans le tableau 3 quelques exemples de pourcentages de 
pesticides volatilisés sont donnés pour montrer la disparité des cas.  
 
 
Tableau 3 : Volatilisation de différents pesticides en fonction du temps et dans différentes 
situations expérimentales (d'après Glotfelty et al., 1990). 
 
Produit et mode 
d’application 
Quantité volatilisée (%) Temps écoulé 
Trifluraline (tension de vapeur : 1,1.10-4 mmHg à 25°C) 
Incorporation dans 0-2,5cm 
Incorporation dans 0-7,5cm 
Surface sol sec 









Lindane (tension de vapeur : 6,5.10-5 mmHg à 25°C) 
Surface sol sec 







Chlordane (tension de vapeur : 1.10-5 mmHg à 25°C) 
Surface sol sec 





DCPA (tension de vapeur : 2,5.10-5 mmHg à 25°C) 
Surface sol humide 2 34 heures 
 
 
Ensuite, l’atteinte de la cible  est estimée à moins de 0,3% par Pimentel (1995). Plusieurs 
autres auteurs ont tenté d’estimer la part de pesticides qui atteint la cible. Le tableau 4 ci-
dessous résume les principaux résultats. Afin de calculer ces pourcentages, des estimations 
ont du être faites sur la densité de population de la cible par hectare. Dans tous les cas 
présentés dans le tableau 4, moins de 0,3% de pesticides atteignent leur cible, la moyenne 
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Tableau 4: Le pourcentage de pesticides atteignant la cible après application sur différentes 
cultures. 
 
Pesticide (g/ha) Cible 






0,000 000 1 Joyce, 1981 




Kadir et Knowles, 




0,048 Cayley et al., 1987 
Fenalerate 1100 
Coléoptère de 




Methomyl 1000 Tordeuse des 
bourgeons 
(papillon),  
ver de la capsule 
(coléoptère) 
0,25 









0,02 Cayley et al., 1987 
Sevin 1000 







Enfin, pour la dégradation et l’adsorption, peu de chiffres existent dans la bibliographie et 
on estime leur pourcentage par simple différence avec les autres. Bien évidemment, les 
pourcentages dépendent du pesticide, de l’état de la culture, du pulvérisateur et des conditions 
environnantes.  
 
En conclusion, à peine 0,3% des pesticides appliqués atteignent leur cible. Les 99,7% 
restant restent dans l’environnement où ils peuvent avoir des effets sur la santé humaine, les 
organismes vivants, le sol, l’eau et l’atmosphère. En attendant que les technologies 
d’application des pesticides deviennent plus efficaces (projet DECIDAIE « Système 
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Décisionnel pour une Agriculture Ecologique et Intensive »),  il est désormais important 
de bien connaître le devenir de ces pesticides afin de protéger l’écosystème atteint contre les 
différents mécanismes de toxicité des pesticides.  
 
1.6. Les mécanismes de toxicité des pesticides 
Les pesticides peuvent avoir des effets indésirables sur l’environnement du fait de leur faible 
sélectivité. Les organismes y sont exposés par ingestion d’aliments et d’eau, par inhalation ou 
par contact direct (voie cutanée et voie oculaire). Les symptômes observés touchent les 
fonctions de reproduction (fertilité, développement fœtal, réduction du nombre de 
spermatozoïdes), le système hormonal et immunitaire mais aussi des effets carcinogènes, 
immunodépresseurs, mutagènes, neurotoxiques et tératogènes (Culliney et al., 1993; IMBS, 
2007).  
Aux Etats-Unis par exemple, Pimentel et al. (1993) estiment qu’entre 6 et 14 millions de 
poissons sont morts chaque année par les pesticides entre 1977 et 1987.  L’ingestion de 
nourriture contaminée chez les mammifères engendrerait la mortalité ou la baisse de fertilité 
selon Van der Werf  (1996). Polard et al. (2011) mettent en évidence l’effet mutagène des 
herbicides sur les organismes vivants.   
 
Plusieurs façons d’exprimer la toxicité d’une substance chimique ont été développées telles 
que :  
- la DL 50 ou dose létale causant la mort de 50% d'une population animale donnée dans 
des conditions d'expérimentation précises, 
- la CE 50 ou concentration provoquant un effet déterminé chez 50% de la population 
exposée pendant une période de temps fixée,   
- la NOEC (No observed effect concentration) ou concentration la plus élevée sans effet 
décelable. 
Des limites maximales de résidus (LMR) dans les produits alimentaires sont également 
définies pour contrôler les usages et protéger les utilisateurs et les consommateurs. Nous en 
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1.7. Conclusion 
Les pesticides sont largement étudiés dans la littérature. En réalité, ils présentent des risques 
pour les écosystèmes puisque, comme nous l’avons déjà vu, moins que 1% du total appliqué 
atteint la cible, le reste étant donc libéré dans le milieu. Puisque ces molécules montrent des 
effets toxiques pour les organismes vivants et l’humain, le suivi et l’étude du devenir des 99% 
non utilisés par la cible est primordial.  
Dans le but d’élucider le comportement de ces contaminants, nous analyserons dans la partie 
terrain de la thèse, les contaminations des bassins versants par les pesticides et dans la partie 
expérimentale, nous travaillerons plus spécifiquement sur deux pesticides : l’aclonifène et 
l’alachlore en tentant de mieux comprendre la voie de rétention importante pour le transfert 
des polluants et la contamination. Le choix des pesticides sera argumenté ultérieurement. 
Hormis ces polluants organiques, des polluants inorganiques peuvent être détectés dans les 
sols agricoles. Il s’agit d’éléments trace métalliques (ETM) largement utilisés dans nos 
activités quotidiennes. Nous y sommes donc également intéressés. La partie suivante définira 
la problématique liée à la présence de ces ETM dans le milieu de la même manière que pour 
les pesticides en présentant leurs utilisations, leurs devenirs et leur toxicité.  
 
 
2. Les éléments trace métalliques (ETM) 
Les éléments traces sont définis comme les éléments dont la concentration moyenne dans la 
croûte terrestre est inférieure à 0,1% (Baize, 1997). Ils ne représentent ensemble que 0,6% de 
la masse totale de croûte terrestre alors que les 12 éléments majeurs (Si, Al, Fe, Ca, Na, Mg, 
K, Ti, P, Mn, S et Ba) en représentent plus que  99% (Baize, 1997). En général, la teneur 
moyenne des éléments traces dans les sols est inférieure à 1 g.kg-1. La majorité appartiennent 
à la famille chimique des métaux (comme Cd, Cr, Zn, Pb et Cu) et des métalloïdes (As, Se, 
B). Beaucoup sont indispensables aux processus biologiques donc à la croissance végétale et 
animale ; il s’agit des oligo-éléments (Zn, Cu, Cr, Mo, B) qui s’avèrent être néanmoins 
toxiques à des concentrations plus élevées. Il en va de même pour les ETM dont le caractère 
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2.1. Origine naturelle et utilisation anthropique 
L’abondance naturelle des ETM dans un sol dépend de la roche mère. Le tableau 5 donne un 
ordre d’idée des teneurs courantes de certains ETM dans les sols français « non contaminés ».   
 
Tableau 5 : Gamme des concentrations totales (µg.g-1) de certains éléments trace dans les sols 
français (d’après Baize 1997).  
 












A cette abondance naturelle vient s’ajouter l’apport anthropique. En effet, le développement 
de nos sociétés est fortement lié à l’utilisation des métaux. En voici quelques exemples :  
- le plomb (Pb) pour les batteries d'accumulateurs, les tuyauteries, les soudures, les 
peintures anti corrosion, etc., 
- le mercure (Hg) pour de très nombreux usages dont les alliages dentaires et les piles 
électriques, 
- le cuivre (Cu), dans le domaine de l'électronique ainsi que comme fongicide (sulfate 
de cuivre, notamment utilisé lors du traitement des vignes), 
- l'argent (Ag) pour la bijouterie et l'argenterie, les monnaies et médailles, 
- le zinc (Zn) pour la galvanisation de l'acier, et pour des pièces moulées utilisées dans 
l'automobile. 
Du fait de leur utilité, la consommation des ETM a augmenté de 300% pendant les cinquante 
dernières années et leurs émissions anthropogéniques ont été multipliées par trois depuis le 
début de l’ère industrielle (Rollin et Quiot, 2006). Ces émissions sont soit diffuses 
comprenant les apports à l'échelle de la parcelle agricole (fertilisants, fumiers, etc.) et les 
apports atmosphériques d'origine lointaine (poussières et aérosols provenant des activités 
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industrielles, trafic automobile, incinérateurs, etc.), soit ponctuelles par des pollutions 
localisées souvent à proximité d'une source industrielle.  
Par conséquent, les teneurs en ETM mesurées aujourd’hui dans le milieu résultent 
d’une combinaison de la composition chimique héritée du matériau parental et d’apports 
directs ou indirects liés aux activités anthropiques. La figure 5 montre la différence entre 
l’acquisition de teneurs totales en ETM dans un sol « naturel » et un sol « anthropisé ». La 
principale différence entre les deux est au niveau des apports agricoles et apports massifs 
d’origine proche et travail du sol (notés 5 et 7 sur la figure 5).  
 
Une fois dans le sol, les ETM d’origine naturelle ou anthropique, peuvent rester fixer aux 
phases stables ou être mobiles et transférés vers d’autres compartiments de l’environnement. 
L’état de la contamination des eaux et des sols français est la preuve de la mobilité de ces 
éléments. 
2.2. La contamination réelle du territoire français  
En position d’interface,  les sols sont susceptibles de recevoir ou d’émettre un certain 
nombre de contaminants. En France, la pollution des sols touchent surtout les zones urbaines 
et industrielles. En zone agricole, les sources principales de contamination dans les sols sont 
les engrais, les traitements phytosanitaires et les effluents d’élevage. La contamination en 
cuivre en est un parfait exemple ; elle est omniprésente dans les sols viticoles. Cependant, 
malgré l’identification de certaines contaminations avérées par le RMQS, la grande majorité 
des sols de France présente des teneurs en ETM plutôt faibles (Gis Sol RMQS, 2011).  















































Figure 5 : Schémas de l’acquisition des teneurs totales en ETM dans les sols. (a) Milieux naturels 
et (b) milieux anthropisés (d’après Mathieu et al., 2008).  
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Dans le cadre du nouvel atlas géochimique européen, un grand nombre d’éléments 
chimiques a été analysé dans les eaux de surface et les sédiments de fond de 120 cours d’eau 
français de premier ordre, drainant un bassin versant inférieur à 100 km2. Les moyennes 
montrent que seuls 5% des eaux de surface échantillonnées dépassent les normes de potabilité 
(Salpeteur et al., 2010). Si on regarde certains éléments plus en détail, d’après FOREGS 
(2010), en France, la majorité du territoire présente des concentrations en cuivre dans les eaux 
supérieures à 0,7 µg.L-1. Selon les bases de données des Agences de l’Eau, le Cd est 
omniprésent dans les eaux superficielles et les sédiments des cours d’eau français. Les 
concentrations sont globalement comprises entre 0,1 et quelques µg.L-1. Cependant, en 
moyenne sur le territoire français, ces pollutions métalliques ne dépassent pas les valeurs 
limites fixées par les normes de qualité de l’environnement (confère la partie réglementation). 
Le fait de retrouver ces ETM dans les cours d’eau laisse supposer qu’ils possèdent une 
certaine mobilité leur permettant de quitter le sol. Nous détaillerons dans la partie suivante les 
différents scénarii de comportement des ETM dans le sol.  
 
2.3. Le devenir des ETM dans le sol et leur mobilité 
La mobilité d’un élément trace dans le sol est son aptitude à passer d’un compartiment où il 
est retenu avec une certaine énergie vers un compartiment où il est retenu avec une énergie 
moindre. Il s’agit donc plutôt d’un potentiel de transfert (Juste, 1988). Dans le sol, la 
spéciation de l’élément contrôle sa mobilité, sa biodisponibilité et sa réactivité vis-à-vis des 
autres espèces présentes dans le sol (Deneux-Mustin et al., 2003). Par conséquent, tous les 
processus susceptibles de modifier la spéciation de l’élément interviennent dans sa mobilité et 
sa toxicité. Les paramètres les plus importants rentrant en jeu sont le pH, le potentiel redox et 
la nature des ligands minéraux et organiques présents. Tous ces paramètres sont bien 
évidemment liés. 
Le pH est le paramètre qui influence le plus le devenir des ETM. En effet, leur mobilité 
augmente lorsque le pH diminue ; ainsi à pH acide, la concentration des métaux dans la phase 
aqueuse augmente (Martinez et Motto, 2000). Les travaux de Shu et al. (2001) ont mis en 
évidence un appauvrissement en Pb, Zn, Cu et Cd sur les phases solides des horizons 
superficiels acides de sols miniers causé par une augmentation de la mobilité des métaux. 
C’est la présence de charges négatives dans le milieu qui peut limiter la solubilité des ETM.  
En effet, les cations métalliques se fixent préférentiellement sur des substrats chargés 
négativement comme les minéraux argileux par exemple. Ils peuvent aussi être complexés par 
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les anions de la phase dissoute tels que les sulfates ou les phosphates. Leur présence dépend 
du pH  (Figure 6) : lorsqu’il diminue, les anions (ligands) se protonent et sont donc moins 
disponibles.  
   








Figure 6 : Principaux ligands inorganiques présents dans le milieu selon le pH (Deneux-Mustin 
et al., 2003). 
 
La complexation par des ligands organiques ne dépend pas seulement du pH. D’autres 
paramètres tels que le rapport des concentrations ligands/métal (Brunelot et al., 1989) et la 
stabilité du complexe organique (Carlsen, 1989) l’influencent aussi.  
 
Par ailleurs, le potentiel redox ou potentiel d’oxydoréduction (Eh) exprime le flux d’électrons 
des agents réducteurs vers les agents oxydants et est contrôlé par l’activité des électrons en 
solution (Sposito et al., 1983). Il permet de définir les conditions oxydoréductrices du milieu 
et de préciser les espèces chimiques les plus probables (Deneux-Mustin et al., 2003). Les 
réactions d’oxydoréduction conditionnent fortement le devenir des ETM en solution. Le 
tableau 6 résume les principales conditions physico-chimiques du sol gouvernant la spéciation 
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Tableau 6: Mobilité relative des ETM en fonction des conditions environnementales (modifié 
d’après Brooks, 1972). 
    
 
Nous venons de présenter brièvement les principaux paramètres influençant l’adsorption des 
ETM sur les constituants du sol, nous les traiterons plus en détails dans la dernière partie du 
chapitre bibliographique qui s’intéresse à l’adsorption des polluants. En somme, sous l’effet 
de ces facteurs, l’ETM peut être adsorbé par les différents constituants de la phase solide. Il 
sera alors soit retenu dans le sol, soit transporté par différents écoulements avec les particules 
en suspension sur lesquelles il est fixé ou en solution, complexé ou non par des ligands 
organiques ou minéraux dans les phases dissoutes. 
 
 
• Associations des ETM sur la phase solide du sol 
Le sol est un milieu poreux où se déroulent plusieurs processus physiques, chimiques 
et biologiques influençant le devenir des ETM. Son rôle dans le transfert des éléments dépend 
surtout de sa composition en constituants minéraux (primaires issus de la roche mère 
(silicates, carbonates) ou secondaires (argiles, oxydes, hydroxydes)) et en composés 
organiques. Ces divers composants ont des propriétés de surface et de charge qui leur 
confèrent des capacités d’adsorption non négligeables. Les interactions qu’un élément peut 
tenir avec ces constituants sont résumées dans la figure 7. Nous y voyons les phases porteuses 
d’ETM dans le sol qui seront présentées maintenant de la plus stable (réseau cristallin) à la 







Oxydantes Acides Neutres à 
alcalines Réductrices 
Très forte I, B, Tc I, B I, B, U, Se I 
Forte U, Se U, Se, Ni, I   
Moyenne Ni, As, Cd As, Cd As, Cd  
Faible Pb, Be, Sb Pb, Be, Sb, Cs, Pu, Am Pb, Be, Cs 
 
Très faible 
voire nulle Sn Sn, Cr 
Sn, Nb, Cr, 
Th, Ni, Pu, 
Am 
Sn, Nb, Cr, 
Th, B, U, Se, 
Ni, As, Cd, 
Pb, Be, Sb, 
Cs, Tc 



































Figure 7 : Phases porteuses d’ETM dans le sol et mobilité associée (d’après Baize, 1997). 
 
 
- ETM liés au réseau cristallin  
Le réseau cristallin contient naturellement des ETM. D’autres (Ni, Cu, Zn et Mo) sont 
capables de se substituer au fer des hydroxydes de Fe du réseau cristallin lors de sa formation 
(Gavalda, 2001). Ces ETM seront libérés du réseau lors de l’altération des minéraux de la 
roche mère ou sous l’influence des facteurs physico-chimiques de dégradation (Pedro et 
Delmas, 1970). Les argiles des minéraux primaires sont des aluminosilicates plus ou moins 
hydratés qui présentent une structure feuilletée. Les feuillets sont composés de couches de 
tétraèdres SiO4 et d’octaèdres AlO6 en alternance. Les interstices entre les feuillets peuvent 
contenir des molécules d’eau ou des ions. Cette structure leur confère de grandes surfaces 
spécifiques (jusqu’à 800 m2/g) et de grandes capacités d’échange cationiques (jusqu’à 120 
meq/100g) selon Bailey et White (1964). La plupart des ETM sont capables de se substituer 
Faible mobilité : 
Précipités :  - phosphates 
  - sulfures 
  - hydroxydes 
  - sels organiques 
  - carbonates 
SOLUBLE 
Très faible mobilité : 
Inclus dans les minéraux 
primaires ou secondaires : 
silicates 
Grande mobilité : 
Adsorbés :  - argiles 
  - oxydes Fe et Mn 
  - matière organique 
  - carbonates de Ca 
 
    
Mobilité Moyenne : 
Complexés : matière organique 
Incorporés dans la MO : 
 - Pédoflore 
 - Pédofaune 
 - Microorganismes  du sol  
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aux éléments majeurs qui constituent les argiles des minéraux primaires. Ils se retrouvent 
ainsi dans le réseau silicaté. La substitution est possible lorsque le rayon de l’ETM ne dépasse 
pas de plus que 15 à 30% le rayon de l’élément remplacé et que la charge ne diffère pas de 
plus d’une unité (Goldschmidt, 1954; Aubouin et al., 1975). 
 
- La matière organique et le complexe argilo humique 
On peut diviser la matière organique présente dans le sol en une fraction vivante (faune, la 
microflore, les racines..), une fraction en voie de dégradation (cellulose, lignine..) et une 
fraction dégradée. Sa surface spécifique (500 à 800 m2 / g) et sa capacité d’échange cationique 
(200 à 400 meq/100g) sont relativement importantes (Bailey et White, 1964). Son affinité 
pour les ETM vient de la présence de charges négatives en surface. Elle peut donc adsorber 
efficacement des ions avec une force et une réversibilité de la liaison qui dépendent du ligand 
mis en jeu. En effet, l’adsorption des ions métalliques à la surface de la matière organique est 
réalisée par le biais de liaisons électrostatiques qui font intervenir des groupements 
fonctionnels : -COOH (carboxyles), -NH2 (amines), >C=O (carbonyles), >N-H (imines) et –
S-H (thiols) (Alloway, 1995; Moulin, 2005). La stabilité de ces liaisons dépend notamment de 
la charge électrique et de la taille de l’ion mis en jeu (McBride et al., 1991).  
L’affinité pour la matière organique diffère d’un élément à l’autre : Cu> Co, Ni> V, Mo>Cd 
(Lemaire et al., 2006).  
 
- Les oxy hydroxydes de fer et de manganèse 
Une grande variété d’oxydes et d’hydroxydes cristallisés ou amorphes existe dans les sols. Ils 
sont constitués essentiellement de Fe, Al, Mn et Si. La surface spécifique moyenne de ces 
composés varie de 100 à 800 m2/g et la capacité d’échange cationique de 2 à 6 meq/100g 
(Bailey et White, 1964). Ils montrent une affinité particulière pour les éléments traces due au 
fait que les éléments qui les constituent sont à l’état ionique. En réalité, la présence de 
substitutions iso morphiques dans le réseau cristallin entraîne un déficit de charges positives 
équilibré par des charges négatives portées en surface. Ces charges (groupes OH sur les 
surfaces des oxydes et des hydroxydes et sur les bords des feuillets des minéraux argileux) 
dépendent des caractéristiques physico-chimiques du milieu (pH, force ionique, etc.). Les 
ETM, chargés positivement sous forme ionique ou complexée vont pouvoir être fixés à la 
surface des phases hydroxylées avec des affinités plus ou moins fortes (Tableau 7). Il s’avère 
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que le ratio Fe/Al des oxydes influence leurs propriétés de surface à savoir que plus il est 
important, plus la surface des oxydes l’est (Potter et Yong, 1999).  
 
Tableau 7 : Affinité des différents métaux pour les oxydes et hydroxydes de fer et pour les 
oxydes de manganèse (d’après Sparks, 1995). 
 
      
Séquence de fixation Oxydes 
Pb>Zn>Cd Fe gel 
Zn>Cd>Hg Fe gel 










       
La silice quant à elle est abondamment présente dans les sols sous forme cristalline ou 
amorphe et possède des groupements hydroxyles de surface augmentant ses capacités de 
rétention d’ETM dans le sol (Bourg, 1983).  
 
- Les carbonates  
La dissolution des carbonates joue un rôle important dans le contrôle du pH du sol. Une 
teneur élevée en carbonates rend le sol alcalin provoquant pour la plupart des ETM un 
accroissement de la complexation sur les phases particulaires (Bourg, 1988). Les carbonates 
peuvent fixer les ETM en surface (Plassard et al., 2000) ou contenir des quantités variables 
d’ETM dans la maille cristalline (Bourg, 1988). Il est fréquent que des carbonates précipitent 
dans les sols pour former un horizon d’accumulation, de pseudomycélium ou de concrétions 
(Legros, 2007), entraînant avec eux les ETM associés. 
En plus des liaisons que peuvent établir les ETM avec les constituants de la phase 
solide, des interactions sont possibles avec la phase liquide du sol. 




• Associations en phase aqueuse 
La part des ETM présents dans la solution du sol est très faible. Par contre, elle concerne les 
ETM biodisponibles et donc la part la plus intéressante et la plus à risque pour 
l’environnement et les organismes vivants.  En solution, les ETM peuvent être sous formes de 
cations, d’hydroxydes ou d’oxyanions (Sposito et al., 1983) selon leur rayon ionique, leur 
charge et leur électronégativité (Pedro et Delmas, 1970).  
La composition de la phase aqueuse  (le type et le nombre de ligands présents) est importante 
pour estimer la mobilité des ETM. Par exemple, la présence de matière organique dissoute 
(MOD) favorise la mobilité des métaux comme le montrent Jordan et al. (1997) dans le cas de 
Pb. En effet, on aura la formation de complexes organo-minéraux qui limitent l’adsorption des 
ETM sur les constituants du sol (Sterckeman et al., 2000) favorisant ainsi leur transfert en 
solution.  
Kalbitz et Wennrich (1998) montrent dans différents sols, la corrélation forte qui existe entre 
la teneur en carbone organique dissous et la concentration dans la phase dissoute de divers 
ETM (As, Cr, Cu et Hg). La corrélation est faible dans le cas de Zn et Cd. L’affinité pour la 
MOD et la mobilité dépend donc de l’élément.  
 
 
La rétention et le transfert des ETM dépendent des différentes liaisons qui existent 
entre ETM et particules ou entre ETM et phase aqueuse du sol. Un élément mobile est plus 
biodisponible donc plus capable d’être absorbé par les organismes vivants. C’est pour cela 
que nous nous intéressons à la détermination des états dans lesquels se trouvent les ETM dans 
le milieu. Il est vrai que la concentration d’un élément dans la solution du sol apporte une 
information sur sa disponibilité (Bruemmer et al., 1986). Elle n’est cependant pas suffisante 
pour estimer la quantité de métal biodisponible puisque ce sont également les fractions 
faiblement adsorbées qui sont biodisponibles (Loué, 1993). Pour avoir une meilleure 
compréhension de la mobilité des éléments, des extractions chimiques ont été développées 
afin de mettre en solution une fraction spécifique de l’élément. De nombreuses stratégies 
d’extraction ont été développées : elles sont simples ou séquentielles extrayant 
successivement différentes fractions d’un élément, de la plus labile à la plus stable.  
 




• Extraction Chimique des ETM  
L’extraction chimique est définie comme la mise en solution d’une fraction d’un élément. 
Lorsqu’une seule extraction est pratiquée sur un échantillon, on parle d’« extraction simple ». 
En revanche, s’il y a plusieurs extractions successives, on parle d’« extraction séquentielle ». 
Dans les deux cas, l’extraction est suivie d’un dosage de la concentration totale de l’élément 
qui se retrouve en solution à la fin.  
 
- Extraction simple 
Les extractions simples peuvent servir pour déterminer les quantités totales de métaux 
dans un échantillon en utilisant des acides forts concentrés (souvent un mélange d’HF, HNO3 
et H2O2). On extrait ainsi toutes les formes de l’élément y compris celles dans les réseaux 
cristallins des minéraux silicatés. La teneur totale correspond donc à la mesure d’un stock à 
un moment donné et ne permet pas de distinguer les différentes formes chimiques présentes. 
Peu d’information concernant la mobilité des éléments, leur disponibilité et leur toxicité 
peuvent en être tirées. Seule l’extraction des fractions faiblement liées peut palier à ce manque 
d’information.  
 En effet, les extractions simples se sont initialement développées dans le but de diagnostiquer 
les carences potentielles de cultures en déterminant la proportion de fractions biodisponibles 
dans la quantité totale en métaux (Rauret, 1998). Ces fractions sont extraites à l’aide de 
différents acides dilués (Lebourg et al., 1996), de complexants organiques (EDTA), de 
solutions salines (exemple : chlorure de calcium) et d’eau déionisée. 
Il existe différentes méthodes d’extraction simples des éléments traces normalisées ou en voie 
de normalisation en Europe (Tableau 8). Ces méthodes sont bien établies pour les principaux 
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Tableau 8 : Méthodes d’extraction normalisées ou proposées à la normalisation en Europe 






Une complexification des méthodes d’extraction simples pendant les dernières décennies 




- Extraction séquentielle  
Le but de cette extraction est de déterminer quantitativement la répartition des métaux dans 
différentes phases chimiques porteuses qui sont présentes dans l’échantillon (sols, sédiments 
de rivière, etc.) par attaques successives via différents extractants de force ionique croissante 
et pH décroissant. Ceci permet d’extraire différentes fractions caractérisées par l’énergie qu’il 
faut pour briser la liaison de l’élément sur son site de fixation. Chaque extractant doit être 
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préférentiellement sélectif extrayant un seul compartiment de l’élément. Les différents 
compartiments qui peuvent être attaqués sélectivement par ces méthodes sont : les ETM 
lessivables à l’eau, les ETM échangeables, les ETM liés aux carbonates, aux oxydes (de fer et 
/ ou de manganèse), à la matière organique et à la fraction résiduelle.  
Il existe plusieurs méthodes d’extraction séquentielles toutes basées sur le premier protocole 
développé par (Tessier et al., 1979) et qui était destiné à l’étude des sédiments. Le tableau 9 
résume les principales méthodes d’extraction séquentielle utilisées pour les sols et les 
sédiments avec le détail des fractions extraites et des extractants utilisés. Le mode opératoire 
choisi pour cette thèse est celui mis au point par Leleyter et Probst (1999) car il est adapté aux 
sédiments fluviaux et c’est l’un des seuls qui ait été testé et validé pour sa sélectivité, son 
efficacité et sa reproductibilité. 
En effet, une technique d’extraction doit être efficace, répétitive et sélective. Les différentes 
méthodes utilisées ont été très critiquées dans la littérature surtout pour leur non sélectivité. 
En effet, Khebohian et Bauer (1987) ont prouvé qu’un extractant peut extraire plus qu’une 
fraction des métaux dans un échantillon de sédiments aquatiques.  D’autres auteurs (Nirel et 
Morel, 1990; Lebourg et al., 1996; Schramel et al., 2000) ont noté une redistribution du métal 
mobilisé par un extractant  dans les diverses autres fractions faussant ainsi les résultats.  
Avec toutes ces difficultés, les auteurs adaptent souvent la méthode d’extraction à leur 
échantillon ce qui rend difficile la comparaison des résultats entre auteurs et malgré toutes les 
réserves émises sur les extractions séquentielles, elles restent des approches expérimentales 
intéressantes pour appréhender la mobilité potentielle des éléments traces dans le sol et les 
sédiments, notamment quand les milieux restent peu contaminés et présentent des 
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Tableau 9 : Résumé des principaux protocoles d’extraction séquentielle sur des échantillons de 




Comme nous l’avons déjà signalé précédemment, l’identification de la teneur biodisponible 
d’un ETM permet d’avoir une idée de sa toxicité et de son écotoxicité potentielles. En fait, 
plusieurs mécanismes de toxicité ont déjà été identifiés dans la littérature. Les effets de la 
présence en concentrations supérieures à la normale ne sont pas négligeables et les 
expositions peuvent être mortelles pour l’homme dans certains cas. 
 
 
Auteurs et matrice 
attaquée Fractions extraites Réactifs utilisés 
Tessier et al., 1979 
 







HOAc / NaOAc 
NH2OH-HCl / CH3COOH 
HNO3 / H2O2 CH3COOH HNO3 
HF / HCl 

















Fe oxydes (amorphes) 
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Leleyter et Probst, 
1999 
 




Oxydes de Mn 
Oxydes de Fer amorphes 
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2.4. Les mécanismes de toxicité 
La pollution métallique affecte les eaux de surface et les nappes pouvant aller jusqu’à une 
limitation de l’utilisation de l’eau par les populations humaines. Mais elle peut aussi atteindre 
les autres organismes vivants. 
Contrairement aux polluants organiques, les métaux ne peuvent pas se transformer en 
composés plus petits, ils sont non biodégradables. La Figure 8 montre comment le transfert de 
métaux dans l’environnement peut atteindre les végétaux et les animaux. 
 
 





La pénétration des ETM dans les organismes se fait généralement par voie orale (Walker et 
al., 1996). Un phénomène d’accumulation peut se faire tout au long de la chaîne trophique 
puisque les ETM ne sont pas dégradés ni rapidement excrétés. Les organismes face à des 
concentrations dépassant la fenêtre d’essentialité nécessaire pour un développement normal, 
développent des mécanismes de toxicité (Walker et al., 1996). Le tableau 10 donne quelques 
exemples d’effets toxiques de certains éléments trace. 
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 En effet, une fois les ETM dans l’organisme, ils peuvent atteindre les cellules de l’organisme 
et entraîner des perturbations importantes dans leur fonctionnement biochimique. Le 
mécanisme général de toxicité des ETM impliquera la liaison d’un métal inapproprié à des 
molécules physiologiquement importantes (Tessier et Turner, 1995). Certains métaux peuvent 
changer d’état d’oxydation et générer ainsi la production de radicaux libres réactifs induisant 
un stress oxydatif (Campbell et al., 2004). Ces espèces réactives attaquent les lipides de 
l’organisme (Bus et Gibson, 1979) et les chaînes d’ADN (Pourrut et al., 2008). Dès que 
l’ADN est atteint, des effets génotoxiques se déclenchent. Une cellule à ADN endommagé se 
divise et donne naissance à des cellules mutantes traduisant mal le code génétique en 
protéines. Les protéines altérées ainsi produites rendent la cellule incapable d’assurer ses 
fonctions biochimiques. D’autres effets néfastes peuvent être causés par les ETM : 
neurotoxiques, toxiques pour la reproduction, etc. (Walker et al., 1996). Bien évidemment, 
une population atteinte verra son effectif diminuer. Dans le cas d’un sol agricole par exemple, 
la biodiversité de la communauté du sol est victime des fortes concentrations en ETM.  
                     
 
2.5. Conclusion 
La pollution des sols par les ETM est un sujet de recherche d’actualité à cause des effets 
néfastes que peuvent avoir ces éléments sur l’environnement, les écosystèmes et aussi sur 
l’homme. La connaissance de la distribution des métaux dans différentes fractions de sol 
résultant de différents mécanismes physico-chimique est donc essentielle pour prédire leur 
comportement et leur mobilité. Dans la partie expérimentale de la thèse, deux ETM ont été 
ETM Effet (s) 
As Toxique, possible cancérigène 
Cd Hypertension, dommages sur le foie 
Cr Cancérigène  
Cu Peu toxique envers les animaux mais 
écotoxique envers les plantes à des 
niveaux modérés 
Hg Toxicité chronique et aiguë 
Ni Allergies de peau, maladies 
respiratoires, possible cancérigène 
Zn Ecotoxique pour les végétaux à de 
fortes teneurs 
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choisis pour aller plus dans le détail des mécanismes d’adsorption et essayer de mieux les 
comprendre. Il s’agit du cuivre et du cadmium, le premier parce qu’il est utilisé en viticulture 
et le second parce qu’il est présent dans certains fertilisants et boues de station d’épuration. 
La présence des ETM et des pesticides est avérée dans le milieu naturel français. Leur 
maîtrise devient incontournable pour nos sociétés actuelles et surtout futures. Pour ce faire, 
certaines réglementations européennes et françaises ont déjà été mises en place. Nous les 
présenterons assez brièvement pour donner une idée de la protection de l’environnement qui 




3. Approche réglementaire  
3.1 Sols et sédiments  
Dans la réglementation européenne, différentes lois (sur l’eau, les déchets chimiques, la 
prévention des pollutions industrielles, la protection de la nature, les pesticides, 
l’agriculture…) contribuent à la protection des sols et des sédiments. Mais comme ces lois ont 
d’autres objectifs et plans d’action, elles ne sont pas suffisantes pour assurer un niveau de 
protection satisfaisant des sols européens. Pour ces raisons, la commission européenne a 
adopté une stratégie thématique pour le sol (COM(2006) 231-232). C’est une communication 
envoyée aux institutions européennes pour proposer une directive cadre européenne sur le sol. 
Cette proposition a été acceptée le 22 septembre 2006. La stratégie et la proposition sont 
adoptées, il reste les dernières étapes du processus (identification des zones à risques d’ici 
2016, inventaire complet à rendre en 2035, etc.). Le calendrier idéal proposé serait une 
application des programmes, mesures et stratégies nationales en 2019. 
En France, le schéma est le même. Aucune réglementation française n’est clairement définie 
dans le code de l’Environnement français (Article L110-1) pour la protection des sols contre 
la contamination chimique. On fait passer quelques lois à ce sujet dans d’autres directives ou 
codes tels que par exemple : le code rural (Article L 255-1 – Matières fertilisantes), la 
Directive « Boues » (Dir. n° 86-278/CE), la Directive “Responsabilité environnementale” 
(Dir. n° 2004-35/CE), l’Arrêté 1993 sur les Bonnes pratiques agricoles, le code forestier et le 
code de l’environnement (Article L 110-1, Article L 511-1 à 517-2, Article R 211-25 à 211-
47).  
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3.2  Milieux aquatiques  
En Europe, la Directive cadre sur l’eau (2000/60/EC) dirige les Etats membres de l’Union 
Européenne (UE) afin de mettre en place les mesures nécessaires pour maîtriser la pollution 
des eaux. Elle encourage l’utilisation rationnelle de produits chimiques prioritaires et l’arrêt 
des produits très dangereux. L’accomplissement d’un bon état chimique et écologique des 
eaux superficielles européennes est attendu d’ici 2015. Son objectif principal est d’assurer une 
gestion durable des plans d’eau européens. En Europe, 57 000 points de suivi de la qualité des 
eaux superficielles (majoritairement des rivières mais également des lacs et des eaux côtières) 
sont implantés et 51 000 pour les eaux souterraines. La directive fixe aussi une liste de 
substances dangereuses prioritaires à contrôler (directive 67/548/CEE). Dans cette liste on 
retrouve notamment le cadmium et l’alachlore étudiés dans nos travaux. L’Agence 
Européenne des Substances Chimiques installée à Stockholm travaille sur l’uniformisation 
des règles et limites concernant les différents produits chimiques utilisés dans le marché 
européen et rentrant dans la réglementation REACH. 
En France, le code de l’environnement et la Loi n° 2006-1772 sur l’eau et les milieux 
aquatiques fixent les règles et les niveaux de pollution. Le décret 2001- 1220 du 20 décembre 
2001 fixe à 0,1 µg.L-1 la concentration pour chaque type de pesticide et à 0,5 µg.L-1 la 
concentration totale en pesticides, dans les eaux destinées à la consommation humaine.  
 
4. Conclusion :  
La présence d’une contamination des bassins versants (BV) français par les produits 
phytosanitaires et les ETM est aujourd’hui établie en France. Ces pollutions ont été largement 
étudiées dans la littérature. Ce travail de thèse cherche à apporter une contribution à la 
compréhension des comportements des polluants dans des cas de multi pollutions. Pour ce 
faire, nous avons effectué des campagnes d’échantillonnage pour avoir un état des lieux des 
contaminations des BV étudiés. Le meilleur moment pour échantillonner l’eau est sans aucun 
doute pendant les épisodes de crues. Il a en fait été largement démontré dans la littérature que 
durant les épisodes de fortes précipitations, la majeure partie des polluants sont transférés des 
sols vers les eaux et transportés par les cours d’eau. Dans la partie qui suit, nous essayerons 
donc d’argumenter le choix de ces épisodes pour mener nos campagnes d’échantillonnage.  
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L’importance des épisodes de crues 
 
1. Les crues et le devenir des polluants 
Comme déjà vu dans la partie précédente de ce chapitre, le transfert des polluants se fait 
majoritairement pendant les épisodes de crues soit dans la phase particulaire, adsorbés sur les 
matières en suspension (MES) soit dans la phase dissoute, liés à des ligands organiques 
comme le carbone organique dissous (COD) ou inorganiques comme certains anions (Hissler 
et al., 2012). 
 
1.1.Le rôle des crues dans le transport des MES par les rivières  
La concentration en MES dans les rivières dépend du débit (Probst, 1992). Les plus fortes 
concentrations sont souvent observées pendant les épisodes de crues. (Probst et Bazerbachi 
(1986), Etchanchu et Probst (1986) et  Taghavi (2010) ont montré sur deux sous bassins de la 




Figure 9 : Relation entre la charge en MES et le débit sur la Garonne, à gauche à Portet au 
cours des années 1981-1982 (Probst et Bazerbachi, 1986) et à droite à la Save (Taghavi, 2010).  
 
 
En effet, pendant les épisodes de crue, l’importante érosion des versants et la remobilisation 
des particules qui ont été sédimentées dans le lit des cours d’eau contribuent au flux de 
matières qui transitent à un instant donné (le flux étant le produit de la charge moyenne par le 
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reflètent celles des sols du bassin versant d’où elles ont été arrachées par érosion et évacuées 
vers le cours d’eau par ruissellement. En général, elle varie peu d’une année sur l’autre, 
cependant, lors des épisodes de crue, les MES peuvent avoir des compositions différentes de 
celles des MES en basses eaux (Probst et Bazerbachi, 1986, figure 10). 
 
Figure 10 : Composition chimique moyenne des sédiments transportés par la Garonne amont au 
cours de différentes périodes hydrologique (1-basses eaux, 2- moyenne annuelle, 3- hautes eaux). 




Les MES sont donc composées d’un mélange de matières organiques, d’oxydes et d’argiles. Il 
est à noter ici que la teneur en matière organique des MES est inversement proportionnelle à 
la charge en suspension comme ont pu le montrer Ludwig et al. (1996) pour l’ensemble des 
fleuves du monde et Oeurng et al. (2010) et. Taghavi (2010) pour la Save. En effet, pendant 
les périodes de crue par exemple, les matières en suspension proviennent des sols et sont donc 
plus riches en matières minérales que les matières présentes en basses eaux qui, elles, 
contiennent de la matière organique autochtone (Probst, 1992).  
 
1.2.La variation du carbone organique dissous (COD) en période de crue 
Le carbone organique dissous joue un rôle important dans le transfert des polluants 
hydrophiles. La concentration du COD varie en périodes de crues. En effet, l’augmentation de 
cette concentration avec les hautes eaux a été mise en évidence (Cooper et al., 2007; Taghavi, 
2010). On peut trouver plus du double de COD pendant une crue par rapport à l’étiage 
(Hernes et al., 2008). La figure ci-dessous montre la variation du COD et du débit de rivière 
dans le bassin versant de la Save (affluent de la Garonne) avec des concentrations maximales 
en COD coïncidant avec les pics de débits en épisodes de crue.  
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Figure 11 : Débit horaire et variation du COD et du pH sur la Save à la station Larra pendant la 
période de 2008-2009 (d’après Taghavi, 2010).  
 
L’augmentation des concentrations en COD et en MES pendant les crues laisse 
supposer que les flux de polluants augmentent aussi.  
 
1.3.La variation des concentrations en polluants lors des épisodes de crues 
Dans le cas des pesticides, Taghavi et al. (2011) ont mis en évidence l’importante contribution 
des crues aux flux totaux annuels de ces polluants organiques. Cette contribution peut 
atteindre jusqu’à 90% et concerne aussi bien les pesticides dans la phase dissoute (88,6% pour 
le métolachlore par exemple) que dans la phase particulaire (exemple : 90,1% pour 
l’aclonifène).  
Pour les éléments traces, le schéma est le même. En périodes de crue, Shafer et al. (1997) 
montrent, dans différents bassins versants du Wisconsin aux Etats-Unis, une multiplication 
des concentrations de métaux (Al, Cd, Cu, Pb et Zn) pouvant aller de 1 à 5 fois dans la phase 
dissoute et de 1 à 17 fois et dans la phase particulaire. Ces augmentations sont corrélées 
positivement aux augmentations des teneurs en COD et MES. 
 
Les observations faites dans la littérature montrent donc que le maximum de flux de la 
majorité des polluants est atteint pendant les épisodes de forts débits (Shafer et al. 1997; 
Schiff et al., 2002; Phillips et Bode, 2004; Taghavi et al., 2011). C’est pour cela que dans ce 
travail de thèse, nous avons échantillonné pendant ces épisodes là qui permettent 
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2. Hydrologie des crues 
2.1.Description d’un hydrogramme de crue 
L’hydrogramme est la courbe de variation du débit d’une rivière en fonction du temps. La 
forme de l’hydrogramme dépend d’une multitude de facteurs liés :  
- aux conditions climatiques du milieu, 
- à la pluviosité (intensité, durée et distribution spatiale des averses), 
- à la morphologie du bassin versant (forme, dimension, altimétrie, répartition des 
pentes), 
- aux propriétés physiques du bassin (nature et occupation des sols), 
- à la structuration du réseau hydrographique (extension, dimension, propriétés 
hydrauliques), 
- à l’état d’hydratation antécédent des sols. 
Les caractéristiques physiques restent constantes pour un bassin donné tandis que les 
caractéristiques hydro-climatiques varient avec les saisons et les années. Chaque crue est ainsi 
différente de celles qui l’ont précédée et possède des caractéristiques hydrologiques 
spécifiques qui influencent les mécanismes de transfert d’éléments en suspension et en 
solution. 
Sur l’hydrogramme d’une crue simple à averse unitaire concentrée dans le temps (Figure 12), 
on distingue : 
- une courbe de concentration ou montée de crue, 
- une pointe de crue correspondant au débit maximum atteint, 
- une courbe de décrue. 
- une courbe de tarissement. 
Avec des temps caractéristiques :  
- le temps de rétention correspondant au remplissage de la microporosité par capillarité,  
- le temps de saturation correspondant au remplissage de la macroporosité par l’eau 
gravifique, 
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- le « lag » qui sépare le centre de gravité de l’averse de la pointe de l’hydrogramme, 
- le temps de montée entre l’amorce de la montée et la pointe de l’hydrogramme, 
- le temps de base entre le début de la montée et la fin de l’écoulement superficiel. 
Cependant, rares sont les bassins présentant des crues simples, les hydrogrammes étant 
souvent plus complexes. 
 
 
Figure 12 : Hydrogramme théorique d’une crue simple et hiétogramme correspondant  ( d'après 
Etchanchu, 1988) . 
 
Pour tenter de comprendre d’où vient l’eau présente dans le continuum fluvial, de nombreuses 
études ont été menées. Il est admis qu’une goutte d’eau qui tombe sur le sol avec une certaine 
énergie peut soit ruisseler sur sa surface soit s’infiltrer dans le sol et atteindre le cours d’eau 
un peu plus tard. Les différents chemins empruntés par la goutte définissent les principales 
composantes de l’écoulement fluvial à savoir : l’écoulement de surface (ou ruissellement 
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2.2 Les différentes composantes de l’écoulement fluvial en période de crue  
• L’écoulement superficiel (ES) 
Appelé aussi ruissellement de surface rapide de crue, le ruissellement de surface correspond à 
la lame d’eau qui s’écoule par gravité à la surface du sol pour former des rigoles alimentant 
rapidement les chenaux puis les ruisseaux (Hudson et Hudson, 1971 ; Emmett, 1978).  Il 
survient lorsque la lame d’eau précipitée excède la capacité d’infiltration dans les sols ou leur 
capacité de rétention dépendante de la teneur en eau des sols (Horton, 1933).   
La fraction de pluie qui ne ruisselle pas s’infiltre dans le sol (Figure 13). Elle emprunte alors 
différents cheminements hydrologiques suivant les propriétés du sol avant d’atteindre le 
réseau de drainage. L’écoulement de surface n’est donc pas le seul contributeur au débit total 
de crue et la présence d’autres écoulements (de subsurface et souterrain) fut avancée par 
Lowdermilk (1934) et Hursh (1936). Ces écoulements englobent l’ensemble des écoulements 
dans la matrice du sol et des réservoirs profonds, résultant de la percolation verticale et/ou 
latérale des eaux séparés en écoulement de subsurface et écoulement de base.  
 
• L’écoulement de subsurface (ESS) 
Appelé aussi écoulement retardé ou intermédiaire, il est souvent assimilé à l’écoulement 
hypodermique. Il s’agit d’un écoulement latéral en période de crue, qui atteint le ruisseau sans 
se mélanger avec  la nappe souterraine (Whipkey, 1965). Un autre concept de « translatory 
flow » a été introduit par Hewlett et Hibbert (1967) définissant l’écoulement de subsurface 
comme la libération des eaux déjà existantes dans le bassin par les eaux d’infiltration qui 
entrent en contact avec les zones saturées engendrant ainsi un effet piston. Ces eaux 
rejoignent les chenaux et les fossés utilisés par le ruissellement de surface mais avec un 
certain retard.  
 
 
• L’écoulement profond (EP) 
Appelé aussi écoulement de base, il correspond à l’écoulement des nappes superficielles et 
profondes. Il est le seul écoulement à alimenter la rivière en permanence donc même en 
dehors des périodes de crue.  
 






















Figure 13 : Les différents écoulements générés par une averse. 
 
 
Le débit instantané d’un cours d’eau observé à l’exutoire inclut donc tous les débits d’eau 
produits par les trois écoulements (superficiel, hypodermique et de nappe) ainsi que les 
précipitations directes dans les cours d’eau. Afin d’estimer la part de chacun des écoulements 
et ainsi essayer de déterminer l’origine de l’eau et des éléments en solution, plusieurs 
méthodes de décomposition de l’hydrogramme ont été avancées. La mesure directe de ces 
écoulements n’est pratiquement pas réalisable dans la majorité des bassins. Nécessitant un 
dispositif très lourd, elle n’a pu être réalisée que sur certains petits bassins de recherche 
(Atkinson, 1978; Holzmann et Sereini, 1997; Ladouche et al., 2001). Cependant, les résultats 
obtenus sont spécifiques à ces petits bassins versants et ne peuvent donc pas facilement 
s’étendre à d’autres bassins. Nous avons donc recours à des méthodes indirectes d’estimation 
des différents débits d’écoulement. Ces méthodes se basent sur des mesures physico-
chimiques de terrain généralement faites à l’exutoire.  
 
Dans la partie qui suit nous essayerons de développer les deux principales méthodes utilisées :  
- la méthode graphique,  
- la méthode des traceurs chimiques. 
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2.3.Découpage des hydrogrammes de crue 
• Méthode graphique  
Cette méthode est largement utilisée par les hydrologues (Lambert, 1975; Probst, 1983; 
Probst, 1992; Dewandel et al., 2003; Taghavi et al., 2011). Elle permet de séparer le débit 
total en trois réservoirs correspondants à ceux présentés dans la partie précédente : réservoir 
de surface alimentant le ruissellement superficiel, réservoir sol alimentant l’écoulement 
hypodermique et les réservoirs profonds alimentant les écoulements de nappes. Cette 
séparation considère l’identification des lois de vidange de ces trois réservoirs sur la courbe 
de décrue du cours d’eau (Barnes, 1939).  
Elle est basée sur la loi de tarissement de Maillet (1905) qui ne considère que la décrue ou 
vidange d’un réservoir est exprimée par une fonction exponentielle décroissante du type : 
 Qt = Q0 . e-αt          Équation 1-Fig.14 
 
Où Qt est le débit à l’instant t, Q0 le débit initial en début de vidange à t=0 et α le coefficient 
de vidange ou de tarissement caractéristique des milieux poreux. Ce coefficient ne dépend que 
des caractéristiques physiques des réservoirs et est donc considéré comme constant dans le 
temps pour un bassin donné. En pratique, plus α est important, plus la vidange du réservoir est 
rapide. α augmente ainsi des réservoirs souterrains aux réservoirs superficiels. 
 
Les pics de l’ES et l’ESS doivent coïncider avec le pic de débit total de la crue. Le traçage de 
la montée de crue correspondra alors à la droite liant le début de la crue au pic de chaque 
écoulement. En traçant l’hydrogramme de crue en coordonnées logarithmiques (Probst et 
Bazerbachi, 1986; Kattan et al., 1987), on fait apparaître sur la courbe de décrue les différents 
segments représentants les courbes de vidange de chaque réservoir hydrologique (Figure 14).  
 
Cette méthode analytique n’estime que grossièrement les différents écoulements. En effet, elle 
ne prend pas en considération les différents facteurs déterminant la génération du débit qu’on 
a déjà énumérés précédemment et peut donc sur ou sous-estimer les contributions de chaque 
écoulement. C’est pour cela qu’elle est parfois critiquée (Hewlett et Hibbert, 1967; Hubert, 
1989). De nouvelles méthodes de découpage basées sur le traçage chimique des eaux se sont 
alors imposées. 
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Figure 14 : Exemple de décomposition graphique de l’hydrogramme de crue (adapté de Probst 
et Bazerbachi, 1986). 
 
 
• Méthode des traceurs chimiques 
On considère que l’eau à l’exutoire représente un mélange d’eaux de qualités différentes 
issues des différents écoulements et qui sont décrites par des paramètres physico-chimiques 
mesurables. Il suffit donc d’identifier un traceur chimique naturel de l’eau d’un réservoir afin 
de déduire une estimation de sa contribution au débit total du cours d’eau.  
Pour pouvoir utiliser cette méthode, le traceur est considéré conservatif, il ne subit donc pas 
d’interaction chimique ou physique avec l’environnement lors de son transfert et il est 
facilement mobilisé avec l’eau. Il est aussi supposé être uniquement apporté par le réservoir 
qu’il trace à une concentration constante dans le temps. Ces conditions ont motivé l’utilisation 
de traceurs isotopiques de l’eau tels que le 18O ou le 2H (Ladouche et al., 2001) ou même le 
3H u(Crouzet, 1970). D’autres éléments sont aussi utilisés : traceurs conservatifs physico-
chimiques (conductivité électrique, température, pH) ou géochimiques (éléments majeurs, 
α V3 
α V2 
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éléments traces, autres isotopes). Par exemple, les sulfates et les chlorures sont utilisés par 
Ribolzi et al. (2000) dans le petit bassin versant méditerranéen viticole Roujan dans l’Hérault 
en France afin de déterminer la contribution des trois réservoirs. D’autres ont utilisé des 
éléments comme le Na, Ca, Mg et SiO2 pour tracer l’écoulement de nappe surtout dans les 
bassins versants silicatés (Wels et al., 1991b; Rice et Bricker, 1995). Andersen et Andersen 
(1990) ont choisi la conductivité comme traceur.  Laudon et Slaymaker (1997) proposent une 
combinaison de traceurs isotopiques (18O et 2H) et non isotopiques (silice et conductivité 
électrique) pour faire le découpage. Wels et al. (1991a); Genereux et al. (1993), Ladouche et 
al. (2001)  et Marc et al. (2001) ont également utilisé des combinaisons de traceurs 
isotopiques et chimiques.  
De nombreux auteurs ont ainsi pu utiliser des traceurs chimiques adaptés à leur contexte et à 
leur site d’étude en se basant sur l’origine des éléments dans leur bassin. C’est un avantage 
par rapport à la méthode graphique puisqu’on arrive à intégrer des caractéristiques des bassins 
au découpage de l’hydrogramme. Cette méthode, contrairement à la graphique, montre 
l’importante contribution de l’écoulement souterrain dans le débit total (Crouzet, 1970; 
Ambroise, 1998). 
Pinder et Jones (1969) sont les premiers à avoir introduit le modèle de mélange à n 
composantes. Ce modèle est représenté par un ensemble d’équations du bilan de masse qui 
permettent de calculer les proportions des différentes sources contributives formant le 
mélange des eaux à l’exutoire : 
 QT CT = Σ Qi Ci         Équation 2 
 QT = Σ Qi
 
         Équation 3 
 
QT et CT représentent respectivement le débit total et la concentration totale mesurée à 
l’exutoire. Qi et Ci représentent eux le débit et la concentration de chaque réservoir i. 
Ce modèle fonctionne avec conservation de masse et sans interaction chimique. On fixe donc 
les concentrations en éléments dissous de chaque réservoir (superficiel, hypodermique et 
profond) et on détermine les variations de débit de ces réservoirs à partir des variations du 
débit total et des concentrations mesurées dans le cours d’eau. 
 
La décomposition des hydrogrammes de crue a été abordée par des approches très 
différentes, aboutissant parfois à des résultats contradictoires. Nous essayerons donc de 
combiner différentes approches afin de croiser les différents résultats obtenus et de mieux 
contraindre le système. Le but de la décomposition étant d’essayer de corréler les variations 
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des concentrations en polluants avec les différents écoulements afin d’essayer d’imaginer le 
trajet qu’aurait emprunté le polluant avant son arrivée dans le cours d’eau. 
  
 
3.  Conclusion  
L’importance des phénomènes de crue est démontrée dans la littérature. C’est principalement 
durant ces épisodes que les polluants transitent vers l’exutoire. Nous essayerons donc dans ce 
travail de thèse d’aller vers une meilleure compréhension des phénomènes de transfert des 
polluants dans deux bassins versants étudiés et présentés dans le chapitre « Matériels et 
Méthodes ».  Nous atteindrons cet objectif grâce à un suivi rigoureux d’un épisode de crue et 
à des méthodes de découpage de l’hydrogramme.  
 
Bien que les contaminations des cours d’eau soient bien documentées et que les 
comportements des polluants soient déjà bien étudiés, des lacunes existent dans un cadre de 
contamination multi polluants. En effet, la majorité des études bibliographiques concernent 
des cas de mono pollution qui, loin de la réalité de ce qui existe dans le milieu naturel, ne 
reflètent pas bien ce qui se passe réellement dans les rivières. Nous avons donc souhaité 
comprendre l’influence mutuelle de la présence de différents polluants ensemble dans le 
même milieu. C’est à ce niveau que nous espérons contribuer le plus à une meilleure 
compréhension du comportement des polluants.  
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Adsorption des polluants sur les MES et influence de la 
coprésence  
 
Afin de se rapprocher le plus possible des conditions du milieu naturel, nous avons travaillé 
sur des multi-pollutions. A notre connaissance, très peu de travaux ont été publiés sur des 
systèmes pesticides/ métaux/ sols, sédiments ou MES alors que les pesticides et les métaux 
sont capables d’interagir ensemble une fois présents dans le milieu. Nous avons donc en 
premier bien étudié l’état de nos bassins versants en période de crue en essayant de doser le 
plus délicatement possible tous les polluants et tous les facteurs pouvant contrôler leur 
devenir. Une fois que le milieu a bien été étudié, nous avons essayé de le reproduire en 
laboratoire en choisissant des polluants organiques et inorganiques détectés dans nos bassins 
et en tentant d’étudier l’effet de la présence de l’un sur le comportement de l’autre, plus 
particulièrement sur leur adsorption sur des MES, notamment lors du pic de crue.  
Dans cette partie, nous détaillerons les mécanismes d’adsorption et présenterons les travaux 
qui ont déjà été réalisés dans le même esprit.  
 
1. L’adsorption des polluants et les facteurs de contrôle 
Comme déjà vu précédemment, l’adsorption et la désorption des polluants notamment sur les 
matières en suspension jouent un rôle important sur leur devenir et leur biodisponibilité. Sur 
les matières en suspension, le polluant peut se lier à différents constituants : les argiles, les 
oxydes et/ou la matière organique. Cette adsorption entraîne la formation d’associations 
particule-polluant avec des liaisons d’énergie plus ou moins forte et donc plus ou moins 
stables. La vitesse de l’adsorption, l’équilibre et plusieurs autres paramètres sont étudiés en 
traçant les cinétiques et les isothermes d’adsorption.  
La cinétique est étudiée en menant des expériences d’adsorption, à conditions environnantes 
constantes, dans lesquelles l’évolution du processus est suivie dans le temps. Plusieurs auteurs 
ont déjà décrit le principe de ces expériences (Liu et al., 1998; Garnier et al., 2006). 
Différentes équations ont été développées pour décrire ces cinétiques d’adsorption surtout sur 
des substrats inorganiques (Gupta et Bhattacharyya, 2011). Ces cinétiques semblent dépendre 
de plusieurs paramètres :  
- le temps de contact,  
- la nature du polluant,  
- la concentration initiale du polluant,  
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- la nature du substrat, 
- la charge en substrat,  
- la force ionique,  
- la température et 
- le pH. 
 
1.1.Le temps de contact  
Plusieurs études ont montré que 24 heures sont suffisantes pour que la majeure partie de 
l’adsorption d’un ion ait eu lieu. En effet, 80 à 100% de l’adsorption des métaux sur différents 
matériaux intervient pendant le premier jour de contact (Comans et Van Dijk, 1988; 
Benguella et Benaissa, 2002; Garnier et al., 2006; Gupta et Bhattacharyya, 2006; Jiang et al., 
2010). La figure 15 ci-dessous en est l’exemple. La majeure partie de l’adsorption de Pb, Cd, 
Ni et Cu sur une argile de type kaolinite se fait pendant les premières minutes de contact. 
Cette adsorption est rapide et intense au début puis devient lente et faible jusqu’à atteindre un 
pallier d’équilibre d’adsorption/désorption.  
 
 
Figure 15 : Pourcentage adsorbé de Pb,Cd,Ni et Cu par la kaolinite en fonction du temps de 
contact (T=30°C, MES=25 g.L-1, [Cd]initiale=9.6 mg.L-1, [Cu]initiale=20mg.L-1). (Jiang et al., 2010). 
 
Pour les pesticides, différents  auteurs estiment que le temps nécessaire pour que leur 
adsorption soit presque totale est de quelques heures (Martins et Mermoud, 1998; Gao et al., 
1998 (Figure 16)).  
Comportement des polluants dans les bassins versants agricoles 
78 
 
Figure 16 : Cinétique d’adsorption de quatre pesticides différents sur des sédiments de lac (Gao 
et al., 1998). 
   
L’adsorption des polluants, organiques et inorganiques, peut donc être considérée comme 
presqu’instantanée, le pallier étant atteint durant le premier jour de contact.  
 
1.2.La nature du polluant 
Les métaux ont des cinétiques d’adsorption de forme similaire. Seul le taux d’adsorption 
diffère d’un élément à l’autre suivant les caractéristiques physicochimiques de chaque 
élément et les conditions du milieu (Dube et al., 2001).  
Par ailleurs, la nature du polluant est primordiale dans le cas des pesticides. Aucune 
généralisation n’est possible et le comportement de chaque pesticide dépend de ses propres  
caractéristiques. Les pesticides acides sont souvent sous formes anioniques aux pH naturels 
du sol et des eaux. Ils sont donc peu adsorbés dans le milieu naturel et sont donc plus 
transférés dans l’environnement que les pesticides basiques (Celis et al., 1999; Celis et al., 
2012). Les pesticides acides ont fait l’objet de plusieurs études visant à développer des 
adsorbants à utiliser pour contrôler la contamination du milieu naturel par ces molécules 
(Konstantinou et al., 2000; Cruz-Guzman et al., 2005; Rodriguez-Cruz et al., 2007; Addorisio 
et al., 2010).  
 
1.3.La concentration initiale en polluant  
La concentration initiale du polluant a aussi un effet sur son adsorption. En effet, lorsque cette 
concentration augmente, le pourcentage d’élément adsorbé diminue pour une même charge en 
particules (Benguella et Benaissa, 2002; Jiang et al., 2010) comme le montre la figure 17 dans 
le cas du cuivre et du cadmium.  




Figure 17 : Pourcentage de Cd et Cu adsorbés sur la kaolinite en fonction de la concentration 
initiale introduite (T=30°C, MES=25 g.L-1, tps contact=1h). (Jiang et al. 2010).  
 
Le même type de résultat est observé avec les pesticides pour lesquels on a aussi une 
saturation des sites d’adsorption atteinte à de fortes concentrations introduites (Haderlein et 
Schwarzenbach, 1993; Haderlein et al., 1996; Wang et al., 2008). La quantité maximale 
adsorbée avant d’atteindre le pallier dépend de la molécule de pesticide, de sa concentration 
mais aussi de la nature de l’adsorbant (nombre de sites de sorption disponibles) et des 
conditions du milieu.  
En introduisant des quantités croissantes de cation métallique ou de pesticide, avec une charge 
en adsorbant et un pH constant, on peut tracer les isothermes de sorption en fonction de la 
concentration. La courbe représentant la quantité de polluant adsorbée en fonction de la 
concentration en polluant à l’équilibre permet de déterminer la capacité maximale de sorption 
du solide si un palier de saturation est obtenu. Ces isothermes sont affinées grâce à des 
modèles de type Freundlich (1907) et de type Langmuir (1918) qui sont empiriques mais 
fréquemment utilisés pour leur simplicité et leur bonne adéquation avec les données 
expérimentales : 
 
• Isotherme de Freundlich (1907) 
L’équation de Freundlich est une équation empirique basée sur l’adsorption sur une surface 
hétérogène. Elle est définie comme suit :  
 Qe = KF * Ce1/n        Équation 4 
où Qe = la quantité adsorbée (mol.g-1) à l’équilibre, Ce = concentration à l’équilibre (mol.L-1), 
KF et n sont des constantes de Freundlich, indicatives de l’intensité et de la capacité 
d’adsorption. 
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        Équation 5 
 
• Isotherme de Langmuir (1918) 
L’équation de ce modèle (Langmuir, 1918) se rapproche de celle d’une cinétique enzymatique 
de Michaelis-Menten (1913). Elle est définie comme suit :  










        Équation 6 
Qe est la quantité adsorbée (mol.g-1) à l’équilibre, Ce la concentration à l’équilibre (mol.L-1), 
Qmax la capacité maximale d’adsorption (mol.g-1) et KL la constante de Langmuir liée à la 
température et au système adsorbant-adsorbant étudié.  
 
Contrairement au modèle de Freundlich, cette équation suppose que l’adsorption se fait sur 
une surface homogène, par adsorption mono couche et sans interaction entre les ions 
adsorbés. Dans nos travaux, nous essayerons et comparerons les deux isothermes.   
 
1.4.La nature du substrat 
Les caractéristiques de l’adsorbant, surtout la surface spécifique et la capacité d’échange 
cationique, influent sur l’adsorption du polluant. Le tableau 12 montre les valeurs de ces deux 
paramètres pour les principaux constituants des sols.  
Des différences notables d’adsorption de Cd ont été mises en évidence par (Gupta et 
Bhattacharyya, 2006) qui ont comparé 6 argiles différentes (à 30°C, 2g.L-1 argile, [Cd] initiale 
= 50mg.L-1, pH=5,5) (Figure 18). En outre, la taille des particules est très importante. La 
surface de contact entre tout adsorbant et la phase liquide est d’une importance cruciale dans 
les phénomènes d’adsorption/désorption. En effet, Benguella et Benaissa (2002) montrent 
qu’augmenter la taille des particules augmente le temps nécessaire pour atteindre l’équilibre 
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Tableau 11 : Capacités d’échange cationique et surface spécifique de certains constituants du sol 
(Bailey et White, 1964). 
 
Guo et al. (2008) et Ravat et al. (2000) ont démontré que plus les constituants du sol 
possèdent des sites phénoliques, plus ils auront d’importantes affinités aux métaux. Les sites 
phénoliques se lient avec des forces différentes aux métaux. L’ordre suivant est proposé : 
Pb(II) > Cu(II) > Cd(II) > Zn(II) > Ni(II).  Les sites carboxyliques semblent avoir moins 
d’affinité pour ces cations.   
 
 
Figure 18 : Quantité de Cd(II) adsorbée par unité de masse (qe) pour 5 charges différentes en 
argile à 30°C ([Cd] initial 50 mg.L-1, pH 5.5, temps 240 min). (Gupta et Bhattacharyya, 2006) 
 
 Propriétés physiques 
Constituants du sol 
Capacité d’échange 
cationique (meq/100g) Surface Spécifique (m
2/g) 
Matière organique 200 à 400 500 à 800 
Vermiculite 100 à 150 600 à 800 
Montmorillonite 80 à 150 600 à 800 
Illite 10 à 40 65 à 100 
Chlorite 10 à 40 25 à 40 
Kaolinite 3 à 15 7 à 30 
Oxydes et hydroxydes 2 à 6 100 à 800 
Comportement des polluants dans les bassins versants agricoles 
82 
La taille des particules et leur composition jouent également un rôle très important dans 
l’adsorption des pesticides. Upchurch et Pierce (1958) déclarent que le pourcentage 
d’adsorption du monuron passait de 35 à 95% lorsque la teneur en matière organique du 
substrat passait de 0,87 à 1,44%. Plusieurs autres études ont mis en évidence l’importance de 
la teneur en matière organique sur la capacité d’adsorption de différents pesticides sur un sol 
(Holstun et Loomis, 1956; Upchurch et Pierce, 1958; Boivin et al., 2005). En effet, la matière 
organique est le constituant du sol ayant la plus importante capacité d’échange cationique 
(Tableau 12) ce qui lui permet de jouer un rôle primordial dans la rétention des polluants 
(Hissler et Probst, 2006). Boivin et al. (2005) ont étudié l’adsorption de cinq pesticides sur 13 
sols agricoles différents et ont pu montrer que pour les pesticides faiblement acides tel que le 
bentazone, l’adsorption dépend de la teneur en matière organique mais aussi du pH du sol. En 
général, la disponibilité des pesticides est plus faible dans les sols riches en matière organique 
et les sols très structurés (riches en argiles) (Bailey et White, 1964; Carringer et al., 1975; Gao 
et al., 1998; Yu et Zhou, 2005). La bonne corrélation entre la teneur du sol en matière 
organique et le taux d’adsorption de plusieurs pesticides a été mise en évidence par plusieurs 
auteurs. Cependant, la contribution des constituants minéraux du sol peut aussi être très 
importante dans le cas des pesticides ioniques ou très polaires ou lorsque la teneur en carbone 
organique du sol est faible (Karickhoff, 1984; Cox et al., 1997).  
 
1.5. La charge en substrat 
Gupta et Bhattacharyya (2006) ont étudié l’adsorption du Cd sur 6 argiles différentes (C1 à 
C6) (Figure 18). Ils ont testé différentes charges en argile allant de 2 à 6g.L-1. Pour les 6 
argiles, la quantité de Cd adsorbée diminue lorsque le rapport solide/liquide augmente. 
Cependant, au-delà de 5g.L-1, l’effet sur l’adsorption est moins notable, probablement du à la 
formation d’agglomérats d’argile réduisant la surface disponible et bloquant ainsi des sites 
d’adsorption. 
Des résultats similaires sont aussi décrits par Benguella et Benaissa (2002) qui ont étudiés 
l’adsorption du Cd(II) par la chitine avec une charge maximale testée de 6g.L-1. 
Pour les pesticides, la relation est moins évidente. Bowman et Sans (1984) montrent que 
l’adsorption de plusieurs insecticides sur différents sols et argiles commerciales n’était pas 
influencée par la concentration en adsorbant. Cependant, encore une fois, suivant la molécule 
de pesticide, les réponses peuvent être différentes.  
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1.6.La force ionique  
Cet effet se traduit par une diminution des capacités d’adsorption des substrats lorsque la 
concentration en électrolytes présents dans la solution augmente. En effet,  il y a une 
réduction significative de l’adsorption des métaux par exemple lorsque de fortes 
concentrations initiales en cations sont sélectionnées (Coles et Yong, 2002; Gupta et 
Bhattacharyya , 2006; Unuabonah et al., 2008; Jiang et al., 2010). Cet effet de la force ionique 
est généralement attribué à la compétition entre les cations pour les sites d’adsorption de 
surface. 
L’adsorption maximale des pesticides est à des forces ioniques importantes. Jafvert (1990) a 
observé une augmentation de l’adsorption de différents chlorophénols et DNOC (2-méthyl-4, 
6-dinitrophénol) sur  des sédiments naturels lorsque la force ionique augmentait.  Martins et 
Mermoud (1998) ont eux aussi observé le même effet de la force ionique sur l’adsorption de 
quatre herbicides nitroaromatiques.   
La compétition peut aussi jouer dans le cas des pesticides. En effet, Gao et al. (1998) montrent 
que l’atrazine s’adsorbe moins en présence du bifénox mais ce dernier n’est pas du tout 
influencé par la présence de l’atrazine (Figure 19). Les comportements dépendent ici aussi des 
caractéristiques de chaque pesticide.  
 
Figure 19 : Effet compétitif du bifénox sur l’adsorption de l’atrazine (a) et de l’atrazine sur 




Des changements de température peuvent altérer considérablement la nature d’un système 
adsorbant en changeant la chimie en solution et la charge de surface du substrat.  Bruemmer et 
al. (1986) ont montré que la cinétique d’adsorption/désorption peut être altérée 
significativement par une fluctuation modérée (30°K) de la température. 
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Gupta et Bhattacharyya (2006) ont démontré que les hautes températures n’étaient pas 
favorables à l’adsorption du Cd (II)  sur les 6 argiles (à  2g.L-1, [Cd] initiale 30mg.L-1, pH 5,5, 
temps 240 minutes). 
Harris et Warren (1964) et Harris et Sheets (1965) ont étudié l’impact de la température sur 
l’adsorption de certains herbicides sur différents adsorbants. L’effet de la température dépend 
de la molécule. Par exemple, la simazine, l’atrazine, et le monuron sont mieux adsorbés sur la 
bentonite à 0°C qu’à 50°C. Le diquat lui n’est pas influencé par la température. D’autres 
auteurs trouvent l’inverse pour d’autres molécules. Bartell et al. (1951) ont démontré que 
l’adsorption du butylalcool est plus importante à de fortes températures. La solubilité du 
diuron augmente avec la température causant donc une diminution de l’adsorption (Liu et al., 




Le pH de la solution a un effet dramatique sur les phénomènes d’adsorption. En effet, le % 
d’adsorption augmente avec l’augmentation du pH (Rodda et al., 1993; Lai et al., 2002; Gupta 
et Bhattacharyya, 2006; Jiang et al., 2010). A de faibles pH, les métaux sont en compétition 
avec les H+ pour les sites d’échange et leur adsorption diminue (Figure 20). 
     
 
Figure 20 : Adsorption du Cu(II), du Fe(II) et du Zn(II) sur la goethite à une concentration 
initiale en cation de 10-4M à différents pH et à différentes températures (Rodda et al., 1993). 
 
Plusieurs études mettent en évidence l’effet du pH sur l’adsorption de certains pesticides 
(Halfon et al., 1996; Carrizosa et al., 2000). En effet, plus le pH est faible, plus l’adsorption 
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de certains composés est importante (Gao et al., 1998; Liu et al., 2010). L’état d’ionisation du 
pesticide au pH environnant est crucial (Calvet, 2005) et l’effet du pH dépend donc des 
caractéristiques de chaque molécule. Les résultats dans la bibliographie montrent que le pKa 
joue un rôle sur l’importance de la corrélation entre le pH et l’adsorption (Wauchope et al., 
2002; Kodesova et al., 2011).  
 
1.9.Conclusion  
Plusieurs facteurs influencent l’adsorption des polluants organiques et inorganiques sur les 
différents constituants du sol. Les adsorptions dépendent des conditions obtenues par le 
mélange de tous ces facteurs qui doivent donc être bien contrôlés. Néanmoins, ce que nous 
tenterons de savoir grâce à ce travail de thèse c’est si la présence d’un autre polluant dans le 
milieu est aussi un facteur influençant l’adsorption d’un polluant donc sa biodisponibilité et 
au final sa toxicité. 
 
2. La coprésence de polluants 
A notre connaissance, les études de co-adsorption métaux/pesticides sur les MES sont rares. 
Cependant, plusieurs études de coprésence ont été faites sur des matériaux commerciaux 
(argiles, oxydes), très peu sur des sols ou sédiments naturels. Un résumé des principales 
études en fonction du substrat utilisé (sol, sédiment, argiles pures, etc.) sera présenté dans 
cette partie.  
 
2.1.Système Matériel commercial/pesticide/ETM  
Pour étudier la coprésence et puisque très peu d’études existent pour le moment, les premières 
manipulations ont été faites avec des matériaux commerciaux bien caractérisés (argiles, 
silicates, oxydes, etc.). L’utilisation d’adsorbants « modèles » permet de déterminer le rôle 
des différents constituants du sol dans la rétention des polluants. Plusieurs interactions 
possibles ont pu être identifiées. 
D’un côté, une compétition peut s’instaurer entre les polluants pour les différents sites de 
fixation. Deux polluants cationiques tels que le Cu et le chlordimeform seront par exemple en 
compétition pour les sites d’échange de la montmorillonite (Maqueda et al., 1998).  
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D’un autre côté, des complexes très forts entre le métal et le pesticide peuvent se former 
rendant l’adsorption des polluants sur les constituants du sol moins évidente (Morillo et al., 
1997). 
L’ordre dans lequel les polluants sont présents dans le milieu a parfois un impact sur leur 
influence l’un sur l’autre. Si, par exemple, le Cu est présent avant le glyphosate dans le 
milieu, il s’adsorbe et n’influence donc que peu l’adsorption du pesticide arrivant 
ultérieurement dans le milieu (Morillo et al., 1997). Ceci reste vrai tant que le Cu reste présent 
à de faibles concentrations n’entraînant pas de compétitions pour les sites de fixation. Si le 
pesticide est présent avant le métal, son influence n’est pas la même sur l’adsorption du métal 
non plus (Maqueda et al., 1998). En effet, le cuivre s’adsorbe mieux lorsque le pesticide est 
adsorbé en premier. Ceci peut s’expliquer par le fait que le pesticide occupe des sites précis 
pouvant séparer les feuillets de la montmorillonite et faciliter ainsi la pénétration du Cu dans 
le réseau (Maqueda et al., 1998).  
Plusieurs hypothèses ont déjà été avancées mais le milieu naturel est tellement complexe que 
beaucoup de questionnements restent en suspens dans ce domaine. Pour pouvoir avancer sur 
les réponses à ces questionnements, quelques auteurs ont faits des manipulations de co-
adsorption de polluants sur des matériaux naturels (sols et sédiments de fonds de rivière) pour 
voir si une transposition des résultats trouvés sur le matériel de référence est possible.  
 
2.2.Système sol/pesticide/ETM 
La coprésence de pesticide et d’éléments traces métalliques semble avoir un impact sur la 
rétention des polluants par le sol (Tableau 13). 
Les ETM peuvent jouer le rôle de pont entre les constituants du sol et les pesticides facilitant 
ainsi l’adsorption de ces derniers (Morillo et al., 2000; Morillo et al., 2002; Zhou et al., 2004). 
Gao et al. (2006) ont étudié l’adsorption du phénanthrène sur trois sols contaminés au Cu, Zn 
ou Pb. Il s’avère que les ETM se lient à la matière organique dissoute (MOD). Cette dernière 
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Tableau 12 : Récapitulatif des principales études menées dans la littérature sur des systèmes de 
coprésence de pesticides et d’ETM dans le sol.  
 
ETM Pesticide Résultats Référence 
Cu (II) Glyphosate 
L’adsorption du 
glyphosate augmente en 
présence du Cu. Celle du 
Cu diminue en présence 
du Glyphosate. 
Morillo et al., 









importante en présence 
des métaux. 
Saison et al., 
2004 
Cd Cl2 Glyphosate 
Le Glyphosate s’adsorbe 
plus en présence du Cd. 
Le Cd lui est moins 
adsorbé en présence du 
pesticide. 
Zhou et al., 2004 
Cu (II) Diuron Pas d’interaction directe 
entre les deux polluants. 







phénanthrène est plus 
importante en présence 
des ETM 
Gao et al., 2006 
Cu (NO3)2 p-nitrophénol 
Le pesticide s’adsorbe de 
moins en moins lorsque la 
concentration en Cu du sol 
augmente. 





L’adsorption du DDT 
diminue avec la 
concentration en ETM 
jusqu’à une concentration 
pallier d’ETM à partir de 
laquelle le comportement 
du pesticide ne change 
plus. 
Lalah et al., 2009 
 
Les ETM peuvent aussi faire diminuer le pH en concurrençant les protons liés sur le sol. La 
diminution du pH peut ainsi faciliter indirectement l’adsorption de certains pesticides (Morillo 
et al., 2000). Les pesticides ont aussi cette capacité de modifier le pH du milieu affectant ainsi 
l’adsorption des métaux. Le glyphosate fait diminuer le pH du milieu entraînant une 
diminution de l’adsorption des éléments traces co-présents (Morillo et al., 2000; Zhou et al., 
2004).  
En outre, la simple compétition entre les polluants pour les mêmes sites d’adsorption peut 
parfois expliquer la modification des taux d’adsorption (Pei et al., 2006). C’est au final celui 
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qui a le plus de charges positives, la plus petite taille et le plus d’affinité qui se fixera en 
premier (Pei et al., 2006; Lalah et al., 2009).  
Enfin, des complexes peuvent se former entre les polluants. Dans un podsol, le cuivre et le 
glyphosate se complexent et deviennent moins aptes à s’adsorber (Maqueda et al., 1998). Si la 
concentration en Cu devient très importante, le Cu se fixe sur les acides fulviques du sol 
libérant du Fe et de l’Al qui formeront des complexes à leur tour avec le glyphosate présent 
dans le milieu (Maqueda et al., 1998).  
Par ailleurs, la coprésence de polluants peut ne pas avoir d’effet sur le comportement des 
éléments. Le diuron et le Cu par exemple ne s’affectent pas l’un l’autre de façon directe. Le 
Cu altère par contre les populations de microorganismes du sol ce qui pourrait indirectement 
augmenter la persistance du diuron dans le milieu parce qu’il sera moins dégradé (Jacobson et 
al., 2005) 
 
2.3. Système sédiment/pesticide/ETM 
Les hypothèses avancées dans la littérature pour expliquer les observations faites dans les 
systèmes ETM/Pesticide/Sédiments (Tableau 13) ressemblent à celles avancées dans les 
systèmes ETM/Pesticides/Sols (Tableau 12). 
 
Tableau 13 : Récapitulatif des principales études menées dans la littérature sur des systèmes de 
coprésence de pesticides et d’ETM dans les sédiments de rivière.  
 
ETM Pesticide Résultats Référence 
PbCl2,  
CdCl2 Bisphénol A 




l’adsorption du polluant 
organique. 





Le Cu fait diminuer 
l’adsorption du PCP. Wang et al., 2008 
Cd Atrazine 
Le Cd facilite, à faibles 
concentrations, 
l’adsorption de l’atrazine. 
Li et al., 2009 
 
L’image de l’ETM servant de pont entre le pesticide et les sites d’adsorption revient (Li et al., 
2009).  
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L’ajout des ETM peut aussi entraîner la formation de complexes ETM-MOD responsables de 
l’agrégation et la floculation de la matière organique dans les sédiments augmentant ainsi le 
pourcentage d’adsorption des pesticides (Li et al., 2007). Le degré de floculation augmente 
avec la concentration en ETM et dépend de l’élément en question, le Pb semble avoir un effet 
floculant plus important que le Cd (Li et al., 2007) par exemple.  
D’autres complexes peuvent se mettre en place. Le métal peut en fait se lier directement au 
pesticide et ce complexe devient plus capable de s’adsorber comme dans le cas du complexe 
Cd-Atrazine (Li et al., 2009). Cette augmentation de l’adsorption du pesticide s’observe 
jusqu’à une concentration de Cd de 0,8mg.L-1 à partir de laquelle un phénomène de 
compétitivité pour les sites s’instaure. 
Dans quelques rares études, les auteurs ont essayé de pousser les manipulations afin de tenter 
de découvrir les sites les plus concernés par la compétition entre métal et molécule organique. 
Wang et al. (2008) ont identifié les oxydes comme le principal siège de compétition entre le 




Les travaux publiés montrent l’importance d’étudier et d’expliquer la rétention des polluants 
organiques (pesticides) et inorganiques (cations métalliques) sur les particules du sol. La 
présence simultanée de ces polluants influence leur fixation et donc leur transfert vers le 
milieu aquatique. Cette influence se fait de trois façons principales :  
- formation de complexes ETM/ Pesticides, 
- compétitivité pour les mêmes sites d’adsorption et 
- changements des conditions du milieu (pH, T° et CEC) 
C’est ainsi que les polluants peuvent avoir des influences mutuelles l’un sur l’autre et 
modifier ainsi leur mobilité.  
 
Dans la partie expérimentale de la thèse, nous étudierons l’adsorption de deux pesticides 
(Alachlore et Aclonifène) et deux ETM (Cu et Cd) sur des MES du milieu naturel récupérées 
en période de crue. Le choix des polluants est basé sur les résultats des campagnes 
d’échantillonnage de crues sur nos bassins et sera expliqué dans le détail dans la partie 
matériels et méthodes.  






La pollution des sols et des rivières par les pesticides et les métaux lourds constitue 
désormais un vaste champ de recherche. La toxicité de ces polluants dépend de leur 
distribution dans les différentes fractions du sol, des sédiments et des MES. Cette distribution 
permet de prédire leur comportement et leur mobilité.  
Ce chapitre bibliographique concerne les polluants organiques et inorganiques et les 
mécanismes physico-chimiques contrôlant leur devenir. Ces polluants peuvent être transportés 
soit dans la phase dissoute complexés par la matière organique dissoute ou par des ligands 
inorganiques, soit dans la phase particulaire adsorbés aux particules en suspension. Dans les 
deux cas, il a été montré que la majeure partie des transferts se faisait durant les épisodes de 
crue pendant lesquels les molécules peuvent être transportées par différents écoulements et 
sous différentes formes.  
 
Afin d’atteindre les objectifs de la thèse définis dans l’introduction générale, le travail 
a été divisé en une partie terrain et une partie expérimentale nous permettant d’éclaircir les 
différents chemins empruntés par les polluants en épisodes de crue. Dans le chapitre qui suit, 















CHAPITRE 2  




 Le travail de thèse est divisé en deux grandes parties : la partie terrain et la partie 
expérimentale. Les matériels et méthodes correspondant à ces deux parties seront présentés 
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Terrain : Dépistage  et état des lieux des contaminations sur 
deux BV agricoles français  
 
Dans la partie terrain, nous décrirons d’abord les deux bassins versants (BV) étudiés dans ce 
travail de thèse ainsi que l’échantillonnage, le traitement et l’analyse des échantillons.  
Les BV concernés sont:  
- le BV de la Save, affluent de la Garonne, étudié dans le cadre du Projet Inter-Régional 
Aquitaine/Midi-Pyrénées, INSOLEVIE sur « Risques environnementaux liés aux 
pollutions agricoles et qualité physico-chimique et biologique des cours d’eau. »  
- le BV de la Baillaury étudié dans le cadre du projet national CRUMED (EC2CO 
CNRS/INSU) traitant l’impact des crues éclair Méditerranéennes sur la zone littorale.  
 
Comme nous l’avons déjà dit dans la partie bibliographique, la majeure partie du transfert de 
polluants se fait pendant les épisodes de crue. Nos campagnes d’échantillonnages se sont donc 
centrées sur les crues avec tout ce que cela suppose comme contraintes de terrain.  
 
1.  Les bassins versants étudiés et l’échantillonnage  
1.1.La Save 
• Présentation du BV 
- Le cadre géographique  
La Save est le septième affluent important de la Garonne, troisième fleuve de France en 
termes de débit (630 m3.s-1)  après le Rhône et la Loire (Figure 21). La Garonne prend sa 
source dans le Val d’Aran dans les Pyrénées espagnoles et se jette dans l’Océan Atlantique au 
niveau de l’estuaire de la Gironde. Elle fait 525 km avec un BV de 57 000 km2 avec une 
vocation majoritairement agricole.  
La Garonne possède trois ensembles d’affluents d’origines distinctes : les Pyrénées, le plateau 
de Lannemezan et le Massif Central. La Save fait partie des affluents prenant leur source sur 
le plateau de Lannemezan à une altitude de 600 m. Elle s’écoule vers le nord et draine le cône 






















































Figure 21 : Carte des grands bassins fluviaux français, positionnement de la Garonne et de 
son affluent : la Save. 
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aval de Grenade. C’est un affluent rive gauche d’environ 145 km de long avec un BV d’à peu 
près 1110 km2.  
Les campagnes d’échantillonnage d’eau se sont faites au niveau de la station Larra, un peu 
avant l’exutoire du BV et la confluence avec la Garonne, mais en amont des principales villes 
urbaines du bassin (Figure 21).  
 
 
- Les caractéristiques climatologiques 
Le climat est de type océanique influencé par l’océan Atlantique avec une température 
moyenne annuelle qui tourne autour de 13°C.  
Des années très sèches peuvent succéder à des années très humides. En effet, cette région est 
soumise à un climat instable qui entraîne une grande irrégularité des débits moyens annuels 
des rivières (Probst et Tardy, 1985). Ce sont les influences océaniques qui y provoquent 
d’importantes crues en hiver et les influences méditerranéennes qui y provoquent la 
sécheresse estivale et l’étiage prolongé des cours d’eau des plaines (Probst, 1983).  
Les précipitations annuelles sont estimées à 700-900 mm et l’évaporation annuelle à 500-600 
mm. Une période de fortes précipitations s’étale entre décembre et mai et une période sèche 
s’installe le reste de l’année avec un minimum de débit souvent relevé en juillet (Simeoni-
Sauvage, 1999). Les données de précipitations présentées dans la thèse nous ont été fournies 
par Météo France. 
 
- Les caractéristiques hydrologiques   
Le régime hydrologique est principalement pluvial (Probst et Tardy, 1985). La Save est en 
effet principalement alimentée par les ruissellements superficiels. Le débit dépend donc 
fortement des précipitations (Ribeyreix-Claret, 2001). C’est pour cela qu’on a des débits 
mensuels moyens hauts entre décembre et mai (8 – 12 m3.s-1) par rapport aux débits de basses 
eaux d’été, de juillet à novembre inclus  (2 m³.s-1) (Figure 22). Le débit moyen mensuel de la 
rivière à Larra entre 1965 et 2006 est de 6,29 m³.s-1. Un débit d'étiage est maintenu à l'aide du 
canal de la Neste situé en amont du BV et assurant un débit de base d’environ 2 m3.s-1. 
Pour nos graphiques, les données de débits horaires à Larra sont fournies par la Compagnie 
d’Aménagement des Coteaux de Gascogne (CACG à Tarbes). 
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Figure 22 : Variations saisonnières des débits moyens mensuels sur la Save à la Station de Larra 




-   Le substratum géologique et les sols 
Le substratum molassique du Miocène résulte du démantèlement de la chaîne pyrénéenne et 
par conséquent d’un dépôt molassique de sédiments érodés à la fin du tertiaire. La molasse est 
une roche sédimentaire détritique composée d’un mélange de sables, d’argiles et de calcaires. 
La présence d’une forte teneur en argile rend le substrat relativement imperméable.  
Sur une pente moyenne de 3,6%, deux principaux groupes de sols sont présents: 
- aux endroits où l'érosion est faible, des luvisols calciques se sont formés sur le 
substratum tertiaire, et plus localement des rendosols sur des lits de grès calcaires durs. 
Sur les coteaux en pente douce, l'érosion modérée a conduit à la formation de 
cambisols calciques. Ces sols calciques ont une texture principalement argileuse (40% 
à 50%), 
- les « boulbènes », sols limoneux (50 à 60%) non calciques,  occupent moins de 10% 
des sols de la région. Ils sont assez perméables. 
 
- Le couvert végétal 
La partie amont du BV est accidentée, majoritairement recouverte de forêts et de prairies 
pâturées. Par ailleurs, la partie avale, plus plate, est dédiée à l’agriculture intensive surtout à la 
céréaliculture (blé, orge et tournesol). Pour l’année 2005, le Cemagref de Bordeaux a estimé à  
44% la surface du BV utilisée pour les cultures, 44% pour le pâturage, 12% en forêt et 0,6% 
en occupation urbaine (Macary et al., in press). L’occupation du sol peut être représentée sur 
des cartes grâce au système d’information géographique couplant des images aériennes et des 
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• La campagne d’échantillonnage 
-  La crue échantillonnée 
La crue échantillonnée à Larra est celle du 4 au 9 mai 2010 (Figure 24). Pendant cette crue, le 
débit de la rivière est passé de 3 à 50 m3.s-1. Il a donc été multiplié par 15 et le niveau de la 
rivière est passé de 0,5 à 3,5 m (photographies ci-dessous).  
Durant la crue, nous avons échantillonné toutes les deux heures en montée de crue et de façon 














Occupation du sol  
 
Figure 23 : Occupation du sol dans le bassin versant de la Save (extrait de Macary et al., sous 
press et adapté de Taghavi, 2010).  
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Figure 24 : Hydrogramme (courbe) et hiétogramme (barres) de la crue de mai 2010 sur la Save 





- L’échantillonnage  
L’échantillonnage d’eau de rivière s’est fait à l’exutoire du BV à Larra sur le pont de 
la route départementale, avec une corde et un seau, dans le premier mètre de la colonne d’eau. 
Au total, 26 échantillons d’eau ont été prélevés :  
o 3 avant la crue, 
o 20 pendant la crue : 11 en montée, 3 en pic et 6 en décrue,  
o 3 après la crue. 
A chaque échantillonnage, nous avons prélevé:  
o 20 L d’eau dans un bidon  de 20 L en polyéthylène,  
o 2 x 1L d’eau dans des bouteilles en polypropylène de 1 L, 
o 2 x 2,5L d’eau dans des bouteilles en verre ambré de 2,5 L.  
Tout le matériel plastique utilisé pour les analyses de métaux, était lavé préalablement avec de 
l’HCl 1 N pendant 48h puis rincé trois fois à l’eau MilliQ pour limiter les risques de 
contamination métallique. En parallèle, le matériel en verre, pour les analyses de pesticides, 
était lavé au Decon® (mélange d'agents tensioactifs anioniques et non-ioniques, d'agents 
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stabilisants, d'alcalis et d'agents séquestrant) puis rincé trois fois avec de l’eau MilliQ avant 
utilisation. Une fois sur le terrain, un rinçage à l’eau de rivière était également effectué.  
Les paramètres physico-chimiques : pH, température et conductivité, sont mesurés sur le 
terrain à chaque prélèvement. La hauteur de la lame d’eau est également notée. Les 
échantillons sont ensuite soigneusement fermés et conservés au frais sur le terrain dans une 
glaciaire, puis au laboratoire en chambre froide à 4°C. 
Les échantillons d’eau ont subi ensuite une série de traitements et d’analyses résumés dans la 




































Photographies de la Save à la Station de Larra, la première en étiage et la deuxième en crue. 
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Figure 25 : Détail des traitements sur les échantillons d’eau prélevés dans la Save à Larra. 
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Des échantillonnages de sédiments de rivière ont aussi été faits dans les deux premiers 
centimètres de la couche de sédiments, à des endroits accessibles et présentant une certaine 
quantité de dépôts fins. Nous avons en tout prélevé 4 échantillons :  
• 2 avant l’épisode de crue : 21 et 28 avril 2010. 
• 2 après l’épisode de crue : 26 mai et 30 juin 2010. 
Pour chaque échantillon de sédiments, nous avons prélevé deux fois : une fois dans un pilulier 
en plastique pour les analyses de métaux et une autre dans un bocal en verre pour les analyses 
de pesticides. Les piluliers remplis de sédiments sont acheminés au laboratoire et stockés en 
chambre froide avant séchage dans des boites de pétri à température ambiante. 
 
1.2.La Baillaury 
• Présentation du BV 
- Le cadre géographique  
Le BV de la Baillaury se situe à Banyuls, au sud de Perpignan, sur le flanc Est du massif des 
Albères dans les Pyrénées orientales (Figure 26), à la frontière entre la France et l’Espagne. 
D’une superficie moyenne de 18,2 km2, ce bassin est parcouru par un réseau hydrographique 
bien développé : le rio Baillaury. L’exutoire se situe au niveau du rivage méditerranéen, sur la 
plage principale de Banyuls-sur-Mer.  
L’escarpement et la morphologie de la région sont marqués par des lignes de crêtes et des 
abruptes, les points les plus hauts pouvant atteindre 1000 m d’altitude.  
 
- Les caractéristiques climatologiques 
Le climat est subhumide méditerranéen. Il se caractérise par une saison sèche estivale 
(température moyenne de 23°C) et deux périodes pluvieuses : une en automne et une en début 
de printemps. L’hiver est doux et l’été chaud avec les températures les plus élevées notées 
pendant les mois de juillet et août. Toutes ces conditions favorisent la viticulture (Conseil 
Interprofessionnel des Vins du Roussillon, 2003). 
Les précipitations sont de 500 à 600 mm d’eau par an et tombent en moins de 100 jours, sous 
forme d’orages, souvent générateurs de crues. Des pluies violentes et localisées dans le temps 
(printemps et automne) provoquent donc une importante érosion des sols insuffisamment 
protégés par la végétation.  
 -  
-  
- Les caractéristiques hydrologiques 
L’alimentation de ce fleuv
précipitations d’où les débits plus im
(Figure 27). Les épisodes habituels de fortes pluies peuvent engendrer des phénomènes de 
crues très violents, focalisés et de courtes durées. Les temps de montée et de 
sont étonnamment courts, à savoir 48h pour l’épisode entier en moyenne
de « crues-éclair » (Calvet et Lemartinel
est passé de 0 à 400m3.s-1 en deux heures environ. 
Figure 26 : BV de la Baillaury avec les principaux points d’échantillonnages présentés plus 
loin et l’occupation du sol. 
SupAgro, Ministry of Agriculture and Fish (1 / 250
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e intermittent est presque exclusivement fournie par les 
portants entre octobre et mai par rapport aux débits d’été 
, 2002). Par exemple, en 1987, le débit de la
Les fortes précipitations ne sont pas la 
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seule cause de la génération des crues. La  morphologie du BV contribue également au régime 
torrentiel. Les facteurs qui y jouent un rôle primordial sont :  
- le substratum schisteux et les sols peu perméables,  
- la végétation pauvre souvent remplacée par la vigne, 




Figure 27 : Variations saisonnières des débits moyens mensuels sur la Baillaury à Banyuls pour 
la période 1968-2009. - Intervalle de confiance : 95 % - utilisation des stations antérieures 
(Données extraites de http://hydro.eaufrance.fr/). 
 
 
-  Le substratum géologique et les sols 
La partie orientale du chaînon des Albères où se trouve le BV est formée par des schistes 
métamorphiques attribués pour partie au Cambrien : schistes sériciteux et schistes 
ampelititeux avec de nombreux filons de quartz (Favrot et al., 1969). L’ensemble du bassin 
est sous quartzites et schistes appartenant à la zone de chlorite. Les sols sont donc en majorité 
développés sur schistes. 
A cause des fortes pentes, on a une érosion très importante conduisant à des sols superficiels 
et discontinus en altitude et des sols profonds en fond de vallons.  On distingue donc deux 
grands types de sols (Favrot et al., 1969, IGCS-BDSol-LR-version 2006) :  
- Les sols d’altitude : moyennement profonds, limono-sableux, développé sur schiste, 
micaschiste et phyllade de l’Ordovicien. Ils sont de type A/B/C, inégalement 
caillouteux, à structure grumeleuse devenant polyédrique et à pH acide. En outre, ils 
sont bien pourvus en matière organique sur l’ensemble du profil (3,8% à 45 cm de 
profondeur).  
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- Les sols de basses altitudes : profonds, sablo-argilo-limoneux de couleur brun jaune 
foncé, devenant excessivement caillouteux dès 30 cm (50-70%). Ils sont formés sur 
des dépôts fluvio-torrentiels (alluvions, colluvions de schistes et de micaschistes). Ils 
ont également une structure grumeleuse puis polyédrique sub-anguleuse à pH acide 
mais ils sont pauvres en matière organique.   
Les sols utilisés pour le vignoble de Banyuls sont caractérisés par (IGCS-BDSol-LR-version 
2006):  
- un horizon de surface dont l'épaisseur varie de 15 à 45 cm suivant l'importance du 
travail du sol. Son taux de matière organique varie de 1 à 2,7% et son pH entre 4,2 et 
6,0. Cependant, lorsque les sols ont reçu des amendements ou engrais calciques, le pH 
peut passer à 7,0.  
- une roche mère formée de schistes gris verdâtres ou gris bleutés dont la limite 
supérieure est irrégulière sous l'horizon de surface.  
- un pourcentage de cailloux (éclats schisteux) entre 50 et 70%. La texture de la terre 
fine est sablo-limoneuse (5 à 10% d'argile, 10 à 25% de limon fin, 10 à 20% de limon 
grossier, 10 à 25% de sable fin et 30 à 50% de sable grossier). On constate en général 
un appauvrissement en argile de l'horizon de surface par rapport à l'horizon sous-
jacent. 
 
- Le couvert végétal 
Aux VIIIe et VIIe siècles avant J.C., les marins grecs de Corinthe découvrent le fer des 
Pyrénées. Pendant leur colonisation, ils installèrent la vigne devenue depuis la culture 
majoritaire de la côte méditerranéenne des Pyrénées orientales. Le célèbre vignoble de 
Banyuls est aujourd’hui installé en terrasses sur les pentes schisteuses à sols caillouteux et 
bien exposées. Il occupe 38% de la surface totale du BV (Figure 26) et représente presque 
l’unique activité agricole. La viticulture entraîne l’utilisation de différents pesticides : 
herbicides contre les adventices, fongicides contre le mildiou, l’oïdium, la rouille, la tavelure, 
etc. et insecticides contre les noctuelles terricoles, les cicadelles, les pyrales, les tordeuses… 
Les applications se font majoritairement entre avril et juillet. La liste des principaux pesticides 
utilisés sur le BV a été fournie par la centrale d’achat des coopérateurs du cru Banyuls et est 
présentée dans le tableau 14. 
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A part la vigne, le BV est occupé par un maquis à épineux et ne renferme que de rares forêts 




Tableau 14 : Récapitulatif des principaux produits phytosanitaires utilisés sur les vignes du BV 
de La Baillaury.   
 
Herbicides 
Utilisation sur 100% des 
parcelles 
acrux, tulsa, roundup classique, 
glyphosate 450gr, gibson, roundup 
flash 
Utilisation sur 50% des 
parcelles katana, pledge 
Utilisation rare basta, surflan, cent 7, prowl 
Fongicides 
Utilisation sur 100% des 
parcelles 
soufre triture, fluidosoufre, 
bouillie RSR, bouillie cooper 
Utilisation sur 50% des 
parcelles baytan 
Utilisation rare 
systhane max, topaze, flint, elios, 
prosper, corail, 
microthiol, cuprofix F, acryptane, 
vintage, pantheos, sygan, sarman 
Insecticides 
Utilisation sur 100% des 
parcelles sherpa, karate zeon 
Utilisation sur 50% des 
parcelles 
decis, mageos, dursban, confirm, 




•  L’échantillonnage  
Sur le BV de la Baillaury, les épisodes de crues se produisent à une grande vitesse (Calvet et 
Lemartinel, 2002). Le fait que nous ne soyons pas sur place a donc rendu difficile 
l’échantillonnage. La rapidité des événements et l’éloignement du site d’étude font que nous 
n’avons qu’un échantillon par crue pour la plupart des crues qui ont eu lieu entre janvier 2009 
et avril 2011, malgré l’aide des collègues du LOB à Banyuls. Les points d’échantillonnage 
sont notés BAN 1 à BAN 7 (Figure 28) sachant que le premier échantillon résulte d’un travail 
de stage de Master (Canal, 2009) précédant le début de cette thèse. A chaque point, 30L d’eau 
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de rivière sont récupérés dans un bidon en plastique prélavé à l’HCl 1N. Pour BAN 7, nous 
avons en plus pu récupérer de l’eau dans des bouteilles en verre prélavées au Décon® pour un 
premier diagnostic des teneurs en pesticides.  























Figure 28 : Hydrogramme des débits moyens horaires de la Baillaury à Banyuls sur Mer, 
montrant les différents crues échantillonnées à l’exutoire entre janvier 2009 et décembre 2011 : 
BAN 1 : 03/02/2009 12h00; BAN 2 : 03/03/2010 17h30 ; BAN 3 : 04/05/2010 10h30; BAN 4 : 





En plus des échantillons d’eau, nous avons collecté des sédiments de fond de rivière juste 
après la crue de février 2009 sur trois points se répartissant de l’amont à l’aval de la rivière : 
S1 (42°27’50,37’’ N ; 3°05’21,77’’ E), S2 ((42°27’57,31’’ N ; 3°06’26,92’’ E) et S3 
(42°28’50,51’’ N ; 3°07’50,37’’ E) sur la figure 26.  
Une campagne d’échantillonnage de sols à différents points (S4-S5, fig. 26) a aussi été faite 
dans le but de diagnostiquer mais surtout de comparer trois conditions différentes. En S5 
(42°27’0’’ N ; 3°3’14’’ E), au niveau du col de Banyuls (qu’on notera COL par la suite), nous 
avons un ancien sol viticole abandonné depuis plus d’une vingtaine d’années. En S4 
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(42°33’49’’ N ; 2°55’56’’ E), nous avons choisi d’échantillonner deux parcelles situées l’une 
à côté de l’autre. La première parcelle est en friche (FRI), l’autre est sous vigne (MAS). Sur 
tous les sols nous avons pris des échantillons de tous les horizons que nous avons pu identifier 
sur le terrain.  
En plus, un échantillon de la roche mère (RM) a été récupéré au niveau d’un affleurement de 
roche du BV.  
Enfin, un échantillon de bouillie bordelaise utilisée sur le BV a été fourni par les agriculteurs 
et analysé au laboratoire.  
Comme pour le BV de la Save, tout le matériel a été soigneusement lavé avec de l’HCl 1N 
préalablement à son utilisation.  
 
1.3.Conclusion  
Le choix de ces deux bassins versants présente plusieurs intérêts. Tout d’abord, le BV de la 
Save est plus grand que le BV de la Baillaury (1110 km2 contre 32 km2 respectivement). La 
différence d’échelle apporte un intérêt à l’étude. Ensuite, les deux BV sont dans des 
conditions climatiques, pédologiques et géologiques différentes. On étudie donc bien deux 
conditions différentes nous permettant de voir si les polluants se comportent de la même 
manière dans les deux milieux. Enfin, l’occupation des sols est différente. Dans le BV de la 
Save nous avons surtout de la céréaliculture donc surtout des pollutions dues aux herbicides 
utilisés avec une moindre pollution en ETM (Cd associé aux fertilisants, N’Guessan et al., 
2009). D’autre part, dans le BV de la Baillaury, nous avons le cas inverse avec une pollution 
importante en ETM, plus spécifiquement en cuivre, due aux traitements de bouillie bordelaise 
utilisée sur vigne. Les pollutions organiques étant ici moindres. Nous espérons, par le choix 
de ces deux BV, aller vers une meilleure compréhension des dynamiques de transfert des 
polluants.  
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2. Les traitements physiques et les analyses chimiques et isotopiques 
2.1 Les échantillons d’eau   
 
Pendant les prélèvements, une sonde emportée sur le terrain permettait la mesure du pH et de 
la conductivité de l’eau. Pour le reste des analyses, les détails seront abordés dans ce qui suit.  
 
• Détermination des matières en suspension (MES) 
C’est la méthode de filtration qui a été utilisée pour la détermination des MES présentes dans 
les eaux. La détermination de la charge solide est obtenue après filtration d’un volume V (L) 
d’eau sur des filtres Millipore de porosité 0,45µm, porosité qui est utilisée classiquement au 
niveau national et international pour séparer arbitrairement les phases dissoutes des phases 
particulaires. Les filtres sont ensuite mis à sécher à l’étuve à 45°C. La différence entre la 
masse du filtre (mg) avant et après la filtration est divisée par le volume d’eau filtrée V pour 
donner la charge en MES de l’échantillon en mg.L-1.  
 
• Dosage des cations, anions et ETM 
Dans l’eau, l’alcalinité est principalement liée à la présence d’ions carbonates (CO32-) et 
hydrogénocarbonates (HCO3-). Elle complète l’information donnée par le pH de l’eau en 
donnant une idée de la capacité tampon de l’eau donc de sa capacité à neutraliser des protons. 
L’alcalinité des échantillons d’eau est donnée par titration acido-basique avec de l'acide 
chlorhydrique à l'aide d'un pH-mètre titreur.  
La silice dissoute est analysée par colorimétrie en flux continu basée sur la formation du 
complexe silicomolybdique Si(Mo12O40) obtenu par addition de molybdate d'ammonium en 
présence d'acide sulfurique.  
Le dosage du carbone organique dissous (COD) nécessite une filtration sur des filtres GFF 
Whatman de porosité 0,7 µm, filtres préalablement brûlés. Le filtrat destiné à la mesure du 
COD subit un traitement à l’acide chlorhydrique pour bloquer l’activité bactérienne. 
L’analyse du COD se fait alors sur un analyseur du carbone organique total (Shimadzu TOC-
Analyser 5500 - Shimadzu, Kyoto, Japan) par combustion à 650°C avec un catalyseur au 
platine et détection du CO2 dégagé par infrarouge non dispersif. Le filtre quant à lui servira à 
l’analyse du carbone organique particulaire (COP) avec un analyseur CHN (NA 2100) dont le 
principe est basé sur une combustion à 1800°C après décarbonatation avec HCl 2 N et 
séchage sur une plaque chauffante à 50-60°C pour une nuit. C’est la quantité de CO2 dégagé 
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qui est analysée. Les prises d’essais sont de l’ordre de 20 à 40 mg et la limite de détection est 
de 0,01%. 
Le dosage des anions, cations et éléments traces dans l’eau nécessitent aussi une filtration. 
Elle permet de supprimer les matières en suspension et colloïdes susceptibles d’être plus 
concentrés en éléments que la phase dissoute (Quevauviller, 2006). Nous avons donc procédé 
à des filtrations avec des filtres Millipore de porosité 0,22µm. Ces filtres sont préalablement 
lavés avec de l’eau UHQ puis rincés avec  50 mL de l’échantillon à filtrer. Les filtrats sont 
ensuite récupérés dans différents piluliers. Un traitement à l’acide nitrique bi distillé est 
réalisé sur les filtrats destinés à la mesure des cations majeurs et des éléments traces pour 
conserver l’échantillon jusqu’aux analyses (éviter les précipitations, les 
adsorptions/désorptions sur les colloïdes, etc.). Les anions sont analysés avec une HPLC 
(High Performance Liquid Chromatography). Les cations majeurs sont analysés avec une 
ICP-OES (Inductively Coupled Plasma - Optic Emission Spectroscopy) alors que les éléments 
traces sont eux analysés avec une ICP-MS (Inductively Coupled Plasma - Mass 
Spectrometry). La limite de détection est de 1 nM et la précision de ±5%. 
 
• Analyses des pesticides  
Deux échantillons d’eau de 2,5 L sont prélevés dans des bouteilles en verre. Dans une 
bouteille, du dichlorométhane (DCM) est ajouté (1:40; V:V) directement sur le terrain pour 
stopper toute activité bactérienne. La deuxième bouteille est filtrée à 0,45 µm avec des filtres 
Millipore puis traitée au DCM (1:40; V:V). Le tout est conservé à l’abri de la lumière en 
chambre froide jusqu’à l’extraction des pesticides.  
La méthode d’extraction Liquide-Liquide (ELL) a été utilisée pour extraire les pesticides de 
nos échantillons avant analyse. C’est une méthode classique de séparation des composés 
organiques (Kaufmann et Clower, 1991; Tan, 1992; Ong et Hites, 1995).  Dans l’ELL, la 
séparation se fait par différence de solubilité dans deux liquides différents, souvent l’eau et un 
solvant organique. Le choix du solvant organique dépend des molécules à étudier puisque 
chaque solvant est spécifique pour un groupe spécifique de composés. Par exemple, le DCM 
et le chloroforme sont les plus communs pour l’extraction des pesticides non polaires à 
moyennement polaires (Marco et Hammock, 1995), l’hexane et le cyclohexane sont quant à 
eux typiques pour l’extraction des composés non polaires tels que les pesticides 
organochlorés, organophosphorés (Meulenberg et al., 1995). Dans notre cas, le DCM a été 
utilisé avec un ratio DCM/eau de 1:6, V/V. Les échantillons, brut et filtré, sont versés chacun 
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1 2 3 
dans une ampoule à décanter de 4 L puis le DCM est rajouté. L’ampoule est bien agitée puis 
reposée sur un support permettant ainsi la décantation. C’est la fraction basse correspondant à 
la phase organique DCM qui sera récupérée après chaque temps de repos (Figure 29). Trois 





















Ensuite, la fraction organique récupérée est séchée par filtration sur du sulfate de sodium 
anhydre. Le filtrat est mis à évaporer sur un évaporateur rotatif à 40°C. C’est le DCM qui 
s’évapore et les pesticides à analyser sont récupérés dans 2 mL d’hexane. L’analyse des 
pesticides dans les échantillons peut alors se faire par Chromatographie Gazeuse couplée à une 
Spectrométrie de Masse (GC-MS). La GC sert à la séparation des molécules grâce à l’hélium qui 
transporte l’échantillon sur des colonnes où la séparation se fait. Les molécules arrivent ainsi sur 
l’interface de détection et d’identification du spectromètre qui prend en compte la masse de 
chaque fragment détecté et l’identifie. Des standards de calibration pour chaque polluant sont 
préparés et injectés dans la GC-MS. La limite de détection dépend de la molécule et se situe entre 
1 et 3 ng.L-1. 
L’ELL s’est faite sur les échantillons bruts et filtrés afin d’identifier les pesticides se trouvant 
dans la phase dissoute et ceux dans la phase particulaire par différence entre le brut et le filtré.  
Figure 29 : Principe de l’extraction Liquide-Liquide. 1 : L’échantillon initial, 2 : échantillon après 
ajout du solvant et décantation, 3 : récupération de la fraction basse organique.  
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2.2 Les échantillons de sols, de sédiments de fond et de MES :  
Les sols et les sédiments récupérés sont d’abord mis à sécher. Une fois secs, ils sont tamisés à 
2mm pour enlever les éléments les plus grossiers puis à 63 µm pour séparer les fractions les 
plus fines des fractions plus grossières. Les MES sont séparées de l’eau brute de la rivière par 
ultracentrifugation à flux continu (centrifugeuse Berkman ; 700 mL/min ; 17 000 RPM) 
séparant les MES supérieures à 0,22 µm de la phase dissoute. Les MES sont ensuite mises à 
sécher.  
 
• Attaque totale et extraction séquentielle 
Sur les sédiments, les sols et les MES secs, des extractions séquentielles (ES) et des attaques 
totales sont réalisées sur les fractions < 63 µm afin de normaliser les échantillons et de 
prendre en considération les variations de distribution granulométrique d’un échantillon à 
l’autre.  
L’attaque totale faite en salle blanche, a pour but d’attaquer toutes les fractions de 
l’échantillon libérant ainsi la totalité des ETM qui s’y trouvent. Le protocole utilisé est le 
suivant :  
 
Pour 0,1g :  + 1,1 mL  de réactif : 0,5 mL HF pur et 0,6 mL HNO3 bidistillé 
 
Laisser agir à 90°C pendant une nuit 
 
Evaporation à 60°C  
 
+ 2 mL H2O2 30% (par 0,5 mL successifs) 
 
Laisser agir à froid 
 
Evaporation à 60°C  
 
Acidifier et Dissoudre dans 2 mL HNO3 
 
Les 2 mL obtenus à la fin de l’attaque sont dilués afin de pouvoir passer l’échantillon à l’ICP- 
MS sans problème de saturation en charges.  
L’attaque totale est contrôlée grâce à des poudres de référence (PdR) de concentrations 
connues certifiées. Dans le cadre de la thèse, 4 PdR ont été utilisées :  
- SRM 1646a : sédiment estuarien de la baie de Chesapeake aux Etats-Unis d’Amérique.   
- STSD 3 : sédiment de fond du ruisseau Lavant à Ontario. 
- SUD 1 : sédiment du lac Ramsay à Ontario. 
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- WQB 1 : sédiment de lac. 
Le protocole de l’ES utilisé est celui de Leleyter et Probst (1999) présenté dans le tableau 16. 
Ce protocole a été développé spécialement pour étudier pour les sédiments fluviaux 
(sédiments de fonds de rivière et MES) et a pu par la suite être adapté aux sol (Probst et al., 
2003). Il est important de noter que l’efficacité, la sélectivité et la répétabilité de cette 
méthode ont été validées.  
Nous sommes partis de 1g de matière à chaque attaque. Le travail s’effectue sous hotte à flux 
laminaire. Dans un Savillex en téflon, le réactif prévu à chaque étape est ajouté au 1g 
d’échantillon. La solution est ensuite agitée à l’aide d’un barreau aimanté pendant un temps 
de réaction précis et à une température fixe (Tableau 15). Entre deux étapes, une filtration sur 
filtres HVLP  (0,45 µm) sépare l’échantillon du filtrat. Ce-dernier sera analysé à l’ICP-MS. 
Le tube recueillant le filtrat est pesé avant et après afin de retrouver le volume exact de filtrat 
grâce à la densité du lessivât donné dans le tableau 16. Quant au filtre, une fois sec, il subit 
l’étape suivante de l’ES. Après les sept étapes de l’ES, l’échantillon est soumis au même 
protocole d’attaque totale présenté plus haut pour attaquer la fraction résiduelle. Les résultats 
de l’attaque totale et de l’ES sont comparés afin de valider les résultats.  
Une attaque totale de RM de Banyuls a aussi été faite pour avoir des teneurs naturelles en 
éléments dans le milieu et pouvoir calculer les facteurs d’enrichissement et les contributions 
anthropiques. 
 
• Calcul du facteur d’enrichissement et de la contribution anthropique 
L’approche géochimique utilisée considère que la teneur totale d’un ETM (Mx+Total) mesurée 
dans un échantillon résulte de la somme entre ses apports naturel et anthropique (Eq.7).   
Mx+Total = Mx+naturel+ Mx+anthropique              Équation 7 
 
Le facteur d’enrichissement (FE) a été calculé en utilisant des éléments normalisateurs et en 
comparant avec la RM locale considérée comme référence non contaminée (Hernandez et al., 
2003; N’Guessan et al., 2009) (Eq.8). Le choix des éléments normalisateurs est une étape 
primordiale dans le calcul du FE. Ce choix sera par conséquent argumenté lors de la 














=                  Équation 8 
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où X représente la concentration en élément normalisateur choisi. 
La contribution anthropique (CA) à l’enrichissement peut alors être calculée (Eq.9) et 
exprimée en pourcentage de l’ETM anthropique par rapport à la teneur totale en ETM de 
chaque échantillon.  
















Tableau 15 : Protocole d’extraction séquentielle selon Leleyter et Probst, 1999 utilisé pour 
attaquer les sédiments de fond et les MES. 
 
Fraction Cible / Objectif Réactifs 
Temps de 
réaction et 










Cations sur  
sites à 
charge fixe 
Nitrate de Mg 1M 2 h 20°C 5 1,085 
Acido-
soluble Carbonates 
Acétate de sodium / 
acide acétique 1M 
5 h 
20°C 4,5 1,027 











(OA) 0,2 M / acide 
oxalique (AcO) 0,2M 
4 h 





OA 0,2 M /AcO 0,2M 
/acide ascorbique 0,1M 
30 min 
80°C 2,3 1,024 
Oxydable Matière 
organique 
Acide nitrique 0,02M + 
Eau oxygénée 35% / 
Acétate d’ammonium 
3,2M 
5 h  85°C / 




2.3 Mesures isotopiques du cuivre :  
Comme nous l’avons déjà dit, Cu est un ETM très présent dans le BV de la Baillaury dû à la 
forte utilisation de la bouillie bordelaise depuis des années sur les parcelles viticoles. Nous y 
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avons donc porté un intérêt particulier en poussant les analyses et en intégrant une approche 
isotopique.  
Le principe consiste à isoler le Cu de l’échantillon en utilisant une procédure de purification 
décrite par Maréchal et al. (1999) sur une résine échangeuse d’ion (AGMP-1, Bio-Rad, USA). 
La colonne est chargée avec une solution multi-élémentaire et les éléments sont extraits les 
uns après les autres en fonction du volume d’éluant ajouté (Fig.30). Cette partie du travail sera 
maintenant détaillée. Elle a été effectuée sous hôte laminaire en salle blanche au laboratoire 





Figure 30 : Eléments extraits par la résine échangeuse d’ions en fonction du volume d’éluant 




La première étape est la minéralisation totale des échantillons à analyser selon les protocoles 
présentés dans les paragraphes précédents. Une fois que nous avons la concentration totale en 
Cu de notre échantillon, un aliquote contenant 800 ng de Cu est mis à évaporer et repris dans 
1 mL du mélange HCl 7N et H2O2 0.001%. 800 ng nous permettent d’analyser l’échantillon 3 
à 4 fois et de vérifier ainsi la reproductibilité de l’analyse isotopique.  
La deuxième étape est le rinçage de la résine avec 10 mL d’eau ultra pure (18,2 Ω) puis par 
ajouts successifs de 7 mL HNO3 0,5N et 2 mL d’eau ultra pure répétés 3 fois. 
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La troisième étape est le conditionnement de la résine avec 6 mL d’un mélange HCl 7 N et 
H2O2  0,001%.  
La dernière étape est le chargement de la résine par l’échantillon et l’élution du complexe 
(résine-Cu). Tout d’abord, l’échantillon préparé dans la première étape est chargé sur la résine 
; suivi de l’élution de la matrice avec un ajout de 10 mL du mélange HCl 7N et H2O2 0,001%. 
Enfin, l’élution du cuivre se fait avec 20 mL du même mélange. L’élution de la matrice et du 
Cu est récupérée dans un récipient en Téflon puis la solution est mise à évaporer. Le résidu 
sec est repris dans 1 mL HNO3 2,0% avec l’étalon interne (NIST 976). Il est alors prêt pour 
l’analyse isotopique. Cette dernière s’est faite aux laboratoires Géosciences environnement de 
Toulouse et HydroSciences de Montpellier avec un spectromètre de masse à source plasma et 
à multi-collection (MC-ICP-MS Neptune Thermo-Scientific).  
Puisqu’un fractionnement isotopique peut avoir lieu pendant la séparation sur la résine 
échangeuse d’ions (Maréchal et Albarède, 2002), nous avons uniquement gardé les 
échantillons pour lesquels la séparation a donné un rendement de 100% tout en prenant en 
compte les incertitudes analytiques.  
Le Cu possède deux isotopes stables de masses 63 et 65, d’abondance respective de 69,17% 
and 30,83% dans le métal de référence SRM-NIST 976 (Shields et al., 1964). C’est pour cela 































3.  Conclusion  
L’étude de ces deux BV permettrait d’avoir une vision globale du comportement des polluants 
en les étudiants dans des situations différentes. Une fois cette étape de diagnostic des milieux 
achevée, une connaissance suffisante des conditions de notre milieu nous permettra de tenter 
de reproduire les phénomènes d’adsorption des polluants en laboratoire. C’est ce volet 
expérimental que nous présenterons dans la deuxième partie de ce chapitre.  
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 Expérimentation en laboratoire : Coprésence de polluants 
organiques et inorganiques et influence réciproque sur leur 
adsorption sur les MES en périodes de crue 
 
Après la première partie terrain et pour aller plus loin dans la compréhension du devenir des 
polluants dans le milieu, nous avons lancé des manipulations de co-adsorption de polluants 
organiques et inorganiques sur des MES prélevées dans le milieu naturel. Cette approche de 
multi pollutions est, à notre connaissance, très peu documentée dans la littérature et nos 
expérimentations ouvriront, nous l’espérons, une nouvelle voie de recherche dans le 
laboratoire.  
 
1. Protocole expérimental  
La stratégie expérimentale consiste à remettre en suspension, dans l’eau de crue, les MES 
récupérées par ultracentrifugation. Ensuite, le mélange conditionné (12h en agitation) est mis 
en contact avec un ou plusieurs polluants organiques et inorganiques. En raison de la plus 
grande connaissance dans notre laboratoire et du plus grand nombre d’échantillons du BV de 
la Save par rapport à celui de la Baillaury, nous avons choisis de reproduire 
expérimentalement les conditions naturelles d’une crue de la Save. Le manque d’échantillons 
est un facteur limitant pour la Baillaury puisque nous avions besoin d’une importante quantité 
de MES naturelles de crue pour faire nos manipulations. Sur le BV de la Save, 
l’échantillonnage massif que nous avons effectué en mai 2010 nous a permis de récupérer, par 
centrifugation, assez de MES au pic de débit. Dans l’expérimentation ce sont ces MES que 
nous remettrons en suspension dans de l’eau de crue au pic de débit.  
Le milieu de départ doit être bien caractérisé, l’eau utilisée et les MES sont alors bien 
analysées. L’eau a subi toutes les analyses élémentaires des phases dissoutes décrites dans la 
partie terrain.  
En parallèle, les MES ont été caractérisées. La MO particulaire est analysée avec un analyseur 
CHN (NA 2100) comme décrit précédemment dans ce chapitre. La surface spécifique des 
MES est estimée avec un Micromeritics Flowsorb II 2300 (CIRIMAT-Toulouse), à partir de 
la quantité d’azote adsorbée par l’échantillon à la température d’ébullition de N. Les 
informations sont traitées selon le modèle Brunauer, Emmett et Teller (Méthode BET). La 
granulométrie est déterminée avec un granulomètre MASTERSIZER LASER de MALVERN 
utilisant une caractérisation des particules par diffusion et diffraction laser (théorie de 
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Franhofer ou de Mie. La granulométrie est validée avec la méthode de la pipette robinson. 
L’organisation des argiles dans les MES est déterminée au GET-Toulouse, avec le 
diffractomètre (goniomètre) G3000 INEL °θ/°2θ (source Cu), équipé d'une diode SiLi. Des 
attaques totales et des extractions séquentielles (protocoles décrits précédemment) ont 
également été faites sur les MES. Toutes ces analyses sur les MES sont complétées par des 
analyses élémentaires après fusion alcaline au Service d'Analyse des Roches et des Minéraux 
- CNRS – CRP de Nancy. 
 
Le but de l’expérimentation est de comparer l’adsorption des polluants dans le cas d’une 
mono-pollution (cinétique d’adsorption) et en présence d’autres polluants (co-adsorption). Les 
échanges de polluants entre la phase particulaire et la phase dissoute sont suivis en analysant 
les teneurs dans l’eau et dans les MES. Si la teneur dans la solution est plus élevée à la fin de 
l’expérience qu’au début, des polluants passent des MES dans l’eau et vice versa.  
Les suspensions spikées sont mises en agitation constante, dans des conditions de température 
stable. Pour chaque point de prélèvement, 10 mL de la suspension sont prélevés en utilisant 
des seringues Fischer en verre pour l’analyse des pesticides et en polypropylène pour 
l’analyse des métaux. Les 10 mL sont passés sur des filtres en polycarbonate (Nucléopore 
Whatman) à 0,22 µm prélavés avec de l’HCl 1N. La filtration permet ainsi de séparer la phase 
dissoute de la phase particulaire et de les analyser séparément.  
 
• Dosage des polluants dans la phase dissoute  
Le dosage des ETM dans la phase dissoute s’est fait avec une ICP-MS. Pour les pesticides, 
afin d’éviter d’avoir à manipuler d’importants volumes en eau et d’importantes quantités de 
matières en suspension, nous avons utilisé des pesticides marqués radioactivement au 14C qui 
sont sensiblement détectables à faibles concentrations. Leur analyse dans la phase dissoute 
s’est donc faite avec un compteur Tri-Carb® (Liquid Scintillation Analyzer, 1500 CA, 
Packard) en utilisant les scintillants Permafluor et Carbosorb (PerkinElmer LAS). 
 
• Dosage des polluants dans la phase particulaire  
Les filtres récupérés sont mis à sécher d’abord dans une étuve à 40°C. Une fois secs, ils ont 
suivis deux traitements différents selon qu’ils soient destinés à être analysés pour les ETM ou 
pour les pesticides. Le filtre pour analyse des ETM subit l’attaque totale décrite dans la 
première partie de ce chapitre et le dosage des métaux se fait ensuite par ICP-MS. Pour les 
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pesticides, le filtre est brûlé dans un oxidiseur (Sample Oxidizer model 307- Packard) et le 
comptage des molécules radioactives se fait ensuite comme dans la phase dissoute avec un 
Tri-Carb® (Liquid Scintillation Analyzer, 1500 CA, Packard) en utilisant les scintillants 
Permafluor et Carbosorb (PerkinElmer LAS). 
Dans toute la partie expérimentale, les expériences sont effectuées en double. Des barres 
d’erreur figureront donc sur les graphiques. L’erreur absolue sur les pourcentages du produit 
sorbé sera également signalée.   
Pour le matériel, si le polluant à analyser est métallique, le flaconnage est en polypropylène 
alors que si l’intérêt est porté sur le pesticide, le flaconnage est en verre. Dans les deux cas, 
tout le matériel est prélavé comme déjà décrit précédemment. 
 
2.  Choix des polluants et préparation des spikes  
Afin de se rapprocher encore plus des conditions naturelles, le choix des polluants a été basé 
sur les résultats des analyses de crue de la partie terrain.  
Dans le cas des pesticides, nous voulions une molécule qui soit peu soluble et une autre très 
soluble dans l’eau afin de comparer le comportement des deux. Parmi les pesticides détectés 
dans les échantillons à des concentrations assez élevées, le métolachlore et l’aclonifène sont 
sortis du lot. Le métolachlore n’étant par contre pas facilement disponible sous sa forme 
marquée au 14C, l’alachlore, ayant les mêmes substituants et la même lipophilie, a été retenu. 
Le tableau 16 présente les principales caractéristiques des pesticides marqués au 14C que nous 
avons utilisés. Les caractéristiques du métolachlore sont également fournies à titre indicatif. 
 
 
Tableau 16 : Caractéristiques des solutions mères d’aclonifène et d’alachlore utilisés dans la 












Aclonifène 264,7 1,4 4,67 1744,58 
Alachlore 269,8 342 3,03 1591 
Métolachlore 294,9 490  2,9 - 
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Pour les ETM, nous avons choisis deux métaux à fort caractère anthropique et à 
toxicité connue que nous avons détectés dans nos BV à savoir le Cd et le Cu. Des solutions 
standards Merck CertiPUR® Cd (Cd(NO3)2) dans HNO3 0,5 mol L-1, 1000mg L-1) et Cu 
(Cu(NO3)2) dans HNO3 0,5 mol L-1, 1000mg L-1) ont été utilisées pour préparer les spikes à 1 
mg L-1. Les concentrations exactes des solutions de spikes à 1 mg/L sont de 0,996 mg L-1 pour 
le Cd et 0,989 mg L-1 pour le Cu. Acidifiés pour garder les ETM en solution, ces standards ont 
des pH très acides. Au moment de leur ajout dans le milieu expérimental, ils risquent donc 
d’avoir un impact non négligeable sur le pH. C’est pour cette raison que nous avons procédé à 
des ajustements du pH des solutions de spikes avec du sodium hydroxyde Suprapur® (30% ; 
9,97M) dans le but de ramener le pH à des valeurs proches de l’eau du milieu naturel donc 
entre 5 et 8. En utilisant la règle des volumes équivalents, nous avons calculé le volume de 
NaOH (9,97M) nécessaire pour atteindre les pH voulus. Afin d’avoir une sensibilité 
importante sur les variations de pH, des solutions filles de NaOH à 1M, 0,1M et 0,01M ont été 

















Figure 31 : Titrage des solutions de spikes Cu et Cd par une solution NaOH 0,01M. 
 
 
Le pH a été aussi suivi après ajout de ces spikes et pendant toute la durée des 
expérimentations d’adsorption.  
 
A partir de ces solutions mères de polluants, nous avons spiké nos mélanges « eau / 
MES de pic de crue ». Comme nous l’avons déjà vu dans la partie bibliographie, l’adsorption 
des polluants dépend de plusieurs facteurs : temps de contact, nature et concentration initiale 
du polluant, nature et charge du substrat, force ionique, température et pH. Il faut donc bien 
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définir ces facteurs. Pour le pH, la température et la force ionique, nous avons conservé les 
conditions naturelles du pic de crue de la Save. Pour les autres facteurs, des expériences ont 
été faites afin de déterminer l’influence de chacun sur l’adsorption des polluants.  
 
Les polluants choisis sont soumis à des réglementations précises.  
Les produits contenant l’aclonifène sont soumis à autorisation de mise sur le marché dans tous 
les pays membres de l’UE avec une étude approfondie visant à évaluer les résidus de cette 
substance dans les rotations culturales et évaluer les risques pour la faune et la flore non 
ciblée par les traitements. Le code de l’Environnement français l’identifie comme dangereuse 
pour l’environnement.  
Dans l’Union européenne, l’alachlore est radiée et les autorisations la concernant sont retirées 
depuis le 18 juin 2007 (2006/966/CE). Les normes de qualité environnementales sont fixées 
respectivement à 0,7 µg.L-1 pour la concentration maximale admissible dans l’eau de surface 
et à 0,3 µg.L-1 pour la concentration moyenne annuelle (directive 67/548/CEE). 
Le cadmium rentre dans la liste des polluants dangereux prioritaires fixée par la directive 
européenne 67/548/CEE. La concentration maximale admissible de Cd dans les eaux 
superficielles augmente avec la dureté de l’eau (allant de 0,45 µg.L-1 si dureté <40 mg 
CaCO3.L-1 à 1,5 µg.L-1 si dureté  200 mg CaCO3.L-1).  
Pour la bouillie bordelaise (sulfate de cuivre avec et hydroxyde de calcium) qui nous intéresse 
particulièrement dans ce travail de thèse, le taux maximal d’application est limité à 245 g 
Cu.kg-1 sol (8011-63-0).Selon la Circulaire du 07/05/07 définissant les « normes de qualité 
environnementale provisoires (NQEp) », la NQEp dans le milieu aquatique est calculée 
comme suit : NQEp = le bruit de fond géochimique + 1,4 µg.L-1. 
 
 
3. Influence du temps de contact, de la charge en MES et de la concentration initiale en 
polluant sur l’adsorption 
• Cinétique d’adsorption  
Afin de déterminer le temps de contact nécessaire pour atteindre l’équilibre pour chaque 
polluant, des expériences de sorption sont réalisées à pH, charge en MES et concentrations 
fixes en polluant. Le seul facteur variant ici est le temps après l’ajout du polluant. Le principe 
des expériences est détaillé dans la littérature (Liu et al., 1998; Garnier et al., 2006). La charge 
choisie pour les MES est de 1 g.L-1, moyenne de pic de crues de la Save qui correspond aussi 
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à la charge moyenne mondiale de MES dans les eaux superficielles (Probst et Nkamdjou, 
1989). La concentration fixe en polluant  organique et inorganique choisie ici est de 10 µg.L-1, 
concentration se rapprochant de ce que nous avons trouvé dans la partie terrain. Les 
prélèvements à chaque temps t (1, 5, 10, 15, 30, 45 minutes, puis 1, 2, 4, 8, 10, 24 et 48 
heures) sont effectués comme indiqué dans le protocole expérimental et la courbe du % 
adsorbé en fonction du temps est tracée. 
• Influence de la charge en MES   
Cette expérience permet d’évaluer la pertinence du choix de la charge de 1 g.L-1 en utilisant 
des charges croissantes de MES (0,01 - 0,1 - 0,5 - 1 - 2 et 10 g.L-1) avec des concentrations 
fixes de polluants (10 µg.L-1). Le pH et la température sont maintenus constants et les 
mélanges sont mis sous agitation constante. Après le temps d’équilibre (déterminé avec la 
cinétique d’adsorption), les quantités adsorbées sont déterminées et des isothermes de 
Freundlich (Eq. 5) et de Langmuir (Eq. 6) permettant de décrire ces phénomènes de sorption 
sur une surface sont tracées. 
• Influence de la concentration initiale en polluant :  
Il s’agit ici d’introduire des concentrations croissantes (1, 5, 10, 50 et 100 µg.L-1) de 
polluants, avec une charge en MES fixe de 1 g.L-1 et en maintenant le pH, la température et 
l’agitation. A l’équilibre, la courbe représentant la quantité de polluant adsorbé en fonction de 
sa concentration initiale introduite permet de déterminer la capacité maximale de sorption du 
polluant. Les isothermes de Freundlich et de Langmuir sont également tracées.  
 
 
4. Cas d’une multi pollution 
Dans cette partie de l’expérimentation, la charge en MES, la concentration des polluants et le 
temps de contact sont fixes. Le facteur étudié est l’influence réciproque d’un polluant sur 
l’autre. Suivant le même protocole expérimental décrit précédemment, nous comparerons 
l’adsorption d’un polluant seul ou en présence d’autres polluants. 
L’ordre de présence des polluants dans le milieu a un rôle sur leur influence mutuelle (Morillo 
et al., 1997; Maqueda et al., 1998), nous avons donc fait varier l’ordre des spikes. Le premier 
polluant est d’abord ajouté. Après le temps d’équilibre, le deuxième polluant est ajouté. Un 
récapitulatif des mélanges étudiés est représenté dans le tableau 17. Des dupliquas sont faits 
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pour chaque cas. En plus, nous avons préparés des blancs où nous n’avons que de l’eau de 
crue et des témoins ou les polluants sont seuls. 
 
Tableau 17 : Récapitulatif des cas étudiés. Chaque ligne correspond à un cas d’étude. Les 
chiffres représentent l’ordre de présence dans le milieu (1 en premier, 2 en deuxième et 3 en 
troisième). Deux polluants ayant le même chiffre, ont été ajoutés en même temps. 
 
En conclusion, la partie terrain est essentielle pour bien caractériser le milieu et permettre de 
se rapprocher au mieux des caractéristiques du milieu naturel dans la partie expérimentale. 
Nous présenterons dans ce qui suit les résultats de ces deux parties de façon séparée.  
Aclonifène Alachlore Cd Cu 
1 2   
1 2 3  
1 2  3 
1  2  
1   2 
2 1   
 1 2  
 1  2 
2 1 3  
2 1  3 
1 1   
1 1 2  
1 1  2 
2  1  
 2 1  
  1 2 
3  1 2 
 3 1 2 
2   1 
 2  1 
  2 1 
3  2 1 
 3 2 1 
  1 1 
2  1 1 
 2 1 1 


























CHAPITRE 3  
Dynamique de transfert des polluants 











Ce chapitre présente les résultats obtenus à partir des échantillons prélevés lors d’une crue 
sur le bassin versant de la Save. La première étape concerne la description des caractéristiques 
chimiques des eaux de la rivière. Ensuite, un découpage de l’hydrogramme de crue nous 
permettra d’estimer la contribution des différents écoulements (surface, subsurface et 
profond) au débit total de la rivière. Enfin, l’évolution de différents polluants et de leurs 
principaux facteurs de contrôle (pH, COD, COP, MES, etc.) de leur concentration aussi bien 
dans la phase dissoute que particulaire, nous permettrons d’approfondir nos connaissances sur 
la dynamique de transfert de ces polluants en période de crue.  
 
 
Caractéristiques chimiques des eaux de surface à l’exutoire 
du bassin versant de la Save en période de crue 
 
1. Principaux paramètres physico-chimiques des eaux de surface 
A l’exutoire, l’alcalinité, la conductivité, le pH et la température de l’eau de surface de la 
Save diminuent pendant la crue (Fig.32). L’alcalinité et la conductivité restent cependant 
relativement élevées (respectivement >150 mg HCO3.L-1 et > 250 µS.cm-1). Les eaux sont 
basiques avec un pH variant entre 8,0 et 8,5, pH proche de l’équilibre avec la calcite. En effet, 
la présence de carbonates sur le bassin et la forte fertilisation azotée pratiquée sur ce BV 
contribuent à augmenter l’érosion chimique et la dissolution des carbonates rendant ainsi les 
eaux de rivière plus basiques (Semhi et al., 2000; Perrin et al., 2008, Brunet et al., 2011). La 
faible variabilité du pH (0,5 unité) pendant la crue traduit le pouvoir tampon des eaux qui est 
contrôlé par CO32- et HCO3- (Sigg et al., 2006). Plusieurs auteurs ont reporté une diminution 
plus significative du pH pendant les crues due à la dilution par des précipitations souvent 
acides ou à des apports de pluvio-lessivats transportant des particules acides déposées sur le 
sol en période sèche (Probst et al., 1990; Soulsby, 1995). 
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Figure 32 : Variations temporelles du débit et des différents paramètres physico-chimiques (a- 
alcalinité, b- la conductivité, c- pH et d- température de l’eau) de la Save à l’exutoire à la station 




2. Concentrations en ions majeurs dans la phase dissoute  
Les concentrations en anions et cations majeurs (dosés sur le filtrat, <0,45 µm) évoluent 
pendant la crue en relation avec le débit (Fig.33). Nous avons considéré les éléments majeurs 
suivants : Na+, K+, Ca2+, Mg2+, NO3-, SO4-, Cl-, PO4-. Ces éléments représentent généralement 
près de 99% de la matière minérale dissoute (Meybeck 1979). Dans le tableau 18, nous 
présentons les teneurs moyennes de ces éléments en étiage et en crue. On peut distinguer deux 
comportements :  
- Les ions dilués avec l’augmentation du débit. Il s’agit surtout de Ca, Cl, Mg, Na, PO4 
et SO4. Ces éléments sont donc peu apportés par les écoulements de surface et 
subsurface. 
- Les ions plus concentrés pendant la crue : NO3 et K. Il s’agit des éléments stockés 
dans les sols du BV et transportés vers la rivière via les écoulements de surface et 
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Tableau 18 : Concentrations moyennes des éléments majeurs dissous en étiage et en crue 
pondérée au débit total. σ est l’écart type sur la moyenne calculée.    
 
 
En étiage  En crue 
 
Concentration σ Concentration σ 
Al (µg.L-1) 1,94 0,31 2,78 1,02 
Ca (mg.L-1) 74,46 14,26 61,45 6,43 
Cl (mg.L-1) 28,52 8,56 20,43 2,96 
Fe (µg.L-1) 3,24 0,65 10,76 6,31 
K (mg.L-1) 2,56 0,49 3,43 0,56 
Mg (mg.L-1) 11,51 2,85 9,01 1,32 
Mn (µg.L-1) 0,86 0,58 0,68 0,59 
N (mg.L-1) 1,16 0,40 1,44 0,38 
Na (mg.L-1) 11,44 1,58 9,03 1,73 
P (µg.L-1) 53,59 25,75 44,64 17,40 
S (mg.L-1) 2,41 0,38 2,03 0,20 
Si (mg.L-1) 2,57 0,96 2,38 0,44 




La silice (SiO2) est issue de l’hydrolyse des minéraux silicatés dans les roches et les sols 
et est plus concentrée dans les horizons profonds des sols. Elle trace donc souvent les 
écoulements profonds et indique le degré de contribution de l’écoulement profond dans le 
débit total de la rivière. Elle devrait décroître pendant la crue mais dans notre cas, la silice 
(<0,45 µm) ne suit pas de variation précise (Fig. 33 c). Elle reste cependant dans la marge 
moyenne fixée par Probst (1983) pour les eaux de la Garonne (2,8 à 7,2 mg SiO2.L-1). 






























































































































































































































Figure 33 : Variations temporelles des débits et des 
teneurs en éléments majeurs (a) anions, b) cations et c) 
silice) dans la phase dissoute de l’eau de la Save pendant 
l’épisode de crue de mai 2010. 
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3. Charge en matières en suspension (MES)  
Par définition, les MES correspondent aux matières retenues sur des filtres de porosité 
0,45 µm. Dans le cadre de toutes les analyses effectuées sur nos échantillons, nous avons 
cependant filtré à différentes porosités (0,22, 0,45 et 0,7 µm) en fonction des éléments à doser 
et nous avons donc pu représenter toutes les valeurs de MES obtenues sachant que les trois 
porosités donnent des résultats similaires (Fig.34). 
 
Figure 34 : Variations temporelles des débits et des teneurs en matières en suspension obtenues 
en fonction de la porosité du filtre (0,22 , 0,45 ou 0,7 µm) pendant l’épisode de crue de mai 2010. 
 
Le pic de MES (2025 mg.L-1) est plus que 60 fois supérieur à la teneur moyenne en MES en 
étiage (30 ± 20,5 mg.L-1). Ce pic précède le pic de débit mais une relation positive (r2=0,49 ; 
p<0,05) existe entre la charge en MES et le débit total de la rivière (Fig.35). Plusieurs auteurs 
trouvent des résultats identiques (Hwang et Foster , 2006; Taghavi et al., 2011). 
L’augmentation de la charge en MES pendant la crue est liée aux importantes précipitations 
sur le BV (Syvitski 2003) mais aussi à la nature des sols, aux pratiques agricoles, au couvert 
végétal, etc. (Wu et al., 2004). Différents auteurs estiment qu’au moins 80% du flux annuel de 















































Le rapport C/N des MES est souvent utilisé pour déterminer l’origine de la matière 
organique présente dans le milieu (Balakrishna et Probst 2005; Perdue et Koprivnjak 2007; 
Teisserenc et al. 2010). Plus le rapport C/N est élevé, plus les apports de MO terrigène sont 
importants alors que des C/N bas montrent soit une origine autochtone phyto-planctonique du 
C soit un apport d’azote par les fertilisants organiques (Ogrinc et al. 2005). La figure 36 
montre l’évolution du rapport C/N pendant l’épisode de crue étudié. Ce rapport augmente en 
crue variant entre 4 et 7 ce qui peut s’expliquer par les apports de MO terrigènes plus 
importants en crue dus à l’érosion des sols et au transport de particules.  
 
 
Figure 36 : Evolution temporelle du débit et du rapport C/N, caractéristique de l’origine de la 
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r 2 =0,49 ; p<0,05
Figure 35 : Relation entre la charge en matières en suspension et le débit total de la rivière 
pendant l’épisode de crue de mai 2010. 
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Une bonne corrélation (r2=0,98, p=0 ,05) existe entre le C et le N particulaires en montée de 
crue mais elle est moins bonne (r2=0,73 ; p=0,05) en décrue. Ceci s’explique par le fait qu’en 
montée de crue, le C et le N ont la même origine et sont apportés majoritairement par 
l’écoulement de surface alors qu’en décrue, ils sont apportés par trois réservoirs différents 
(ES, ESS et EP).  
 
4. Teneurs en carbone organique dissous et particulaire (COD/COP) 
Le COD, comme les MES, augmente pendant la crue (Fig.37) mais le COD garde des 
valeurs élevées tout au long de la crue contrairement aux MES qui diminuent rapidement 
après le pic de débit. Ces résultats sont en accord avec ceux trouvés dans la bibliographie 
(Clark et al. 2007; Cooper et al. 2007; Taghavi 2010). L’augmentation de la concentration en 
COD avec le débit (r2=0,30 ; p<0,05 - Fig.38a) est liée aux gouttes de pluie percolant à travers 
la litière et les sols du BV et transportant la MOD vers le cours d’eau (Hongve 1999; Hongve 
et al., 2004). Inamdar et al. (2006) ont montré qu’une large proportion (36 to 50%) du flux 
annuel de COD était exportée pendant les fortes averses ne correspondant qu’à 4-24% de 
l’année. La concentration en COD augmente rapidement au début de la crue pour atteindre un 
maximim de 7,61 mg.L-1 au pic de crue. La concentration en COD rediminue lentement après 
le pic. 
 
Figure 37 : Variations temporelles des teneurs en carbone organique dans les phases dissoute 
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Dans notre cas d’étude, la teneur moyenne en COP dans les MES est de 28 mg.g-1, le 
minimum de 16 mg.g-1 étant atteint au pic de débit (Fig.37). La teneur en COP étudiée en 
mg.L-1 montre des corrélations positives  avec le débit et la teneur en MES (Fig.38c et d). Le 
COP exprimé en mg.g-1MES diminue lorsque le débit augmente (Fig.38e) et donc lorsque la 
charge en MES augmente (Fig.38f). C’est, en effet, la proportion de COP dans les MES qui 
diminue lorsque la quantité totale de MES augmente (Fig.38f). Les mêmes résultats ont été 
présentés par plusieurs auteurs dans différents fleuves du monde (Tipping et al., 1997; 
Martins et Probst, 1991; Gao et al., 2002; Balakrishna et Probst, 2005). Ces auteurs expliquent 
cette corrélation inverse de différentes façons. Tout d’abord, les fortes concentrations en MES 
entraînent un encombrement du milieu et créent un obstacle pour la lumière ce qui pourrait 
limiter le développement du phytoplancton et de ce fait, la production de carbone autochtone. 
Ensuite, avec l’apport de matières minérales arrachées des sols par érosion et la 
remobilisation de la matière minérale dans les sédiments de fond, le COP est dilué. Enfin, 
cette différence peut être attribuée aux différences d’intensité de l’érosion qui atteint parfois 
les horizons non superficiels moins riches en MO.  
 




Figure 38 : Corrélations établies entre : a) COD et débit total de la rivière, b) COD et MES, c) 
COP (mg.L-1) et débit de la rivière, d) COP et MES, e) COP (mg.g-1) et débit et f) COP (mg.g-1) 


































r2 = 0,12 ; p<0,05
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r2 = 0,74 ; p<0,05d)













e) r2=0,45 ; p<0,05
















r2 = 0,25; p<0,05f)
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Découpage de l’hydrogramme de crue : Contribution des 
différents écoulements au débit de la rivière.  
 
Pendant la crue de mai 2010, d’importantes  précipitations (Fig. 24) font passer la hauteur 
de l’eau de la rivière de 50 cm à 3,50 m et le débit de 3 à 50 m3.s-1. Ce débit peut être 
décomposé en trois écoulements présentés au chapitre I, l’écoulement de surface (ES), 
l’écoulement de subsurface (ESS) et l’écoulement profond (EP). L’estimation de la 
contribution de chaque écoulement au débit total s’est faite en utilisant soit la méthode 
hydrologique graphique soit la méthode des traceurs chimiques.  
Basée sur la loi de tarissement de Maillet (1905, Eq.1), la méthode graphique appliquée à 
la crue de mai 2010 sur la Save donne le découpage présenté sur la figure 39. Le débit de 
chaque écoulement et le pourcentage équivalent par rapport au débit total de la rivière sont 
donnés dans l’annexe 1.  
La loi de tarissement de Maillet ne concerne que la phase de décrue, la montée de crue est 
quant à elle déterminée comme suit : 
- Les ES et ESS répondent en premier aux précipitations. Leur contribution au débit 
total augmente donc dès le début de crue. Pour tracer leur évolution en montée de 
crue, nous avons lié le point de début de crue (t0) à la droite de tarissement de chacun 
au niveau du pic de crue (t1). En effet, le maximum de contribution de l’ES et l’ESS 
est estimé au pic de crue. 
- L’écoulement de base précédant le début de crue (t0) est uniquement assuré par l’EP. 
Ce niveau sera donc considéré comme le niveau de l’EP jusqu’au pic de crue (t1) 
puisque ce sont les réservoirs de surface et subsurface qui se remplissent en premier. 
Au pic de crue, l’EP commence à croître. Ceci sera représenté graphiquement par une 
droite liant le niveau de base au pic de crue à la droite de décrue déterminée pour l’EP 
au niveau de t2 correspondant à l’arrêt de la contribution de l’ES. 
  




   
 
Figure 39 : Découpage de l’hydrogramme de la crue de mai 2010 sur la Save par la méthode 
graphique (b est une représentation en coordonnées semi-logarithmiques). ES= Ecoulement de 
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La deuxième méthode utilisée pour le découpage de l’hydrogramme est celle des traceurs 
chimiques (Fig.40). La première étape était de choisir des traceurs d’écoulements qui soient 
appropriés. Pour rappel, les traceurs sont considérés facilement mobilisés avec l’eau et 
conservatifs n’interagissant pas avec l’environnement lors du transit d’eau. Ils sont également 
supposés être uniquement apportés par le réservoir qu’ils tracent, avec une concentration 
constante dans le temps. L’étude du comportement des traceurs pendant la crue était donc 
primordiale. Nous avons choisis deux traceurs ayant des comportements opposés pendant la 
crue : les MES (Fig.34) comme traceur de l’écoulement superficiel ([MES]ES=2025,45 mg.L-
1) et le PO4 (Fig.33a) comme traceur de l’écoulement profond ([PO4]EP=0,08 mg.L-1). Le PO4 
a déjà été utilisé sur d’autres BV pour estimer la contribution de l’EP (Turner, 2009; 
Hannigan et Bickford, 2003) et les MES sont reconnues comme majoritairement apportées par 
l’écoulement superficiel. Le débit de chaque écoulement et le pourcentage équivalent par 
rapport au débit total de la rivière sont donnés dans l’annexe 2. 
 
 
Figure 40 : Découpage de l’hydrogramme de la crue de mai 2010 sur la Save par la méthode des 
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Dans le but de comparer les deux méthodes, des corrélations entre les écoulements obtenus 
par les deux méthodes sont présentées dans la figure 41. Les r2 positifs et supérieurs à 0,80 
montrent entre autre que le choix des traceurs n’était pas erroné et que pour les interprétations 
qui suivent, nous pourrons utiliser les résultats des deux méthodes. Pour simplifier, nous 
n’utiliserons que la méthode graphique pour tracer les hystérésis dans ce qui suit. 
 
Figure 41 : Comparaison des deux méthodes de découpage des hydrogrammes (hydrologique et 
chimique) appliquées à la crue de mai 2010 sur la Save pour estimer la contribution des 




Grâce à ces découpages de l’hydrogramme, des relations établies entre la contribution de 
chaque écoulement au débit total (en %) et le débit total (Fig.42) permettent de montrer que :  
- l’écoulement de surface augmente avec le débit total. La contribution de l’écoulement 
de surface est plus importante en montée qu’en descente de crue. 
- l’écoulement de subsurface augmente aussi avec le débit total mais avec une pente 
moindre. La contribution de cet écoulement est cependant moins importante en 
montée de crue qu’en décrue. 
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- l’écoulement profond contribue de moins en moins au débit total lorsque ce dernier 
augmente. Comme l’ESS, l’EP a une contribution plus importante au débit total en 
décrue. 
Avec l’estimation de la contribution de chaque écoulement, nous essayerons de comprendre 
les trajets préférentiels empruntés par les polluants. 
 
 
Figure 42 : Evolution de la contribution au débit total de chaque écoulement en fonction du 
débit total de la rivière pendant la crue de mai 2010 sur la Save (n=44). 
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Relations concentration-débit et phénomènes d’hystérésis 
 
Les variations des concentrations dans l’eau de la rivière se font en réponse aux périodes 
de forts débits et sont rarement linéaires. En effet, plusieurs auteurs ont trouvé des relations 
cycliques entre le débit et la concentration, avec une concentration pour un débit donné Q 
différente en montée de crue et en descente de crue (Evans et Davies, 1998). Cette hystérésis 
dans la relation débit/concentration a été largement étudiée dans la bibliographie (Koskinen et 
al.,1979; Shanley et Peters, 1993; Evans et Davies, 1998; Taghavi et al., 2010) Il peut être 
classé selon le sens de rotation : dextre (dans le sens des aiguilles d’une montre) / senestre 
(sens inverse des aiguilles d’une montre), la courbure : convexe/concave et la tendance : 
positive/négative/nulle (Evans et Davies, 1998). Les classements et les interprétations des 
hystérésis sont représentés dans la figure 43 et le tableau 19. Il est admis que l’écoulement de 
surface domine le début de la crue, suivi ensuite par l’écoulement de subsurface puis enfin par 
l’écoulement profond qui domine, lui, la décrue  (Carroll et al., 2007). 
 
Figure 43 : Principaux types d’hystérésis (notés de a à f et décrits dans le tableau 19) observés 
dans les relations Concentration-Débit rencontrés dans la littérature (basé sur Evans and 
Davies, 1998). 
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Tableau 19 : Eléments permettant de donner des interprétations possibles des hystérésis 
observées sur les relations Q-C en fonction des contributions respectives des différents 











Dans le but d’avoir une meilleure compréhension du rôle de chacun des facteurs contrôlant le 
transfert des polluants, nous avons tracé les hystérésis Q-C pour le COD, le COP et les MES 
(Figures 44 à 46). L’hystérésis dextre montre le rôle de l’écoulement de surface dans le 
transfert avec une concentration plus importante en montée qu’en descente de crue.  
 
 
Figure 44 : Variations des concentrations en COD avec le débit total de la rivière (a) et avec les 
débits écoulements ES (b), ESS (c) et EP (d). La courbe de tendance linéaire est en pointillé gris, 
l’intervalle de confiance correspondante est fixé à 95%. L’hystérésis est en noir. 
















r2= 0,30 ; p <0,05a)
















r2= 0,35 ; p <0,05b)
















r 2 = 0,66 ; p<0,05c)
















 Sens de 
rotation Courbure Tendance 
Contribution 
des Ecoulements 
a Dextre Convexe - CES>CEP>CESS 
b Dextre Concave Positive CES>CEP 
c Dextre Concave Négative CEP>CES>CESS 
d Senestre Convexe - CESS>CEP>CES 
e Senestre Concave Positive CESS>CES>CEP 
f Senestre Concave Négative CEP>CESS>CES 
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Dans le cas du COD, nous avons une hystérésis de type « e » (senestre positive) entre le 
COD et le débit total de la rivière (Fig.44a). Ce type senestre concave montre que la 
contribution de l’ESS à la teneur totale en COD de la rivière est la plus importante suivie par 
l’ES et l’EP. Ceci est en effet en accord avec la corrélation positive (r2=0,66, Fig. 44c) 
existant entre la teneur en COD et le débit de l’ESS estimé par découpage de l’hydrogramme. 
Cette corrélation est plus importante que celle entre le COD et l’ES et l’EP (Fig.44b et d). Le 
COD serait apporté majoritairement par l’ESS. D’autres études ont mis en évidence le même 





Figure 45 : Relations entre les concentrations en COP et le débit total de la rivière (a) et les 
débits des différents écoulements ES (b), ESS (c) et EP (d). La courbe de tendance linéaire est en 




Le COP (Fig.45) et les MES (Fig.46) ont une hystérésis de type « b », dextre concave 
caractéristique d’une contribution de l’ES très importante. En effet, tous les deux présentent 
bien des corrélations fortes avec le débit de l’écoulement de surface (respectivement r2 = 0,60 
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(Fig.45b) et 0,55 (Fig.46b)). Ces résultats sont en accord avec les travaux de Oeurng et al., 
2010 et Taghavi et al., 2011. Pour rappel, les MES ont été utilisées comme traceur de l’ES 
dans la méthode de découpage chimique. Pour cela, la corrélation entre la charge en MES et 
le débit de l’ES estimé par la méthode chimique a été tracée dans le cas des MES (Fig.46c). 
Afin d’estimer la contribution de chaque écoulement et l’implication de chacun de ces 
facteurs contrôlant dans le transfert des polluants, nous avons également procédé à l’étude des 





Figure 46 : Relations entre la charge en MES et le débit total de la rivière (a) et les débits des 
différents écoulements ES (b, c), ESS (d) et EP (e). La courbe de tendance linéaire est en pointillé 
gris, l’intervalle de confiance correspondante est fixé à 95%. L’hystérésis est en noir. 
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Le but de notre échantillonnage étant de faire un état des lieux du BV de la Save, 
plusieurs pesticides de différentes familles ont été analysés dans l’eau brute et l’eau filtrée 
(filtration à 0,45 µm) de la rivière à chaque point d’échantillonnage. En outre, les éléments 
traces métalliques ont été analysés dans la phase dissoute (filtration à 0,22 µm) et dans les 
MES pendant la crue. Nous présentons maintenant les résultats de ce suivi.  
 
1. Pesticides  
1.1 Variation des concentrations 
• Les herbicides :  
Le tableau 20 regroupe certaines informations concernant les principaux herbicides 
étudiés. La principale période d’application de ces différents herbicides est entre avril et mai, 
période à laquelle nous avons échantillonné. Pendant la crue, les concentrations des herbicides 
augmentent dans tous les cas. Nous présenterons les résultats par famille. 
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Tableau 20 : Caractéristiques des herbicides étudiés : cultures concernées, mode d’action, 
période d’application, solubilité (Sw) et coefficient de partage octanol/eau (log Kow). 
  
 
Dans la famille des chloroacétamides (C2H4INO), l’acétochlore, l’alachlore, le 
métazachlore et le métolachlore ont été analysés (Fig.47). L’acétochlore que nous détectons à 
des concentrations supérieures à la limite autorisée dans les eaux de surface en France (dans le 
code de l’environnement : 0,1 µg.L-1) a été  interdit d’utilisation agricole en décembre 2011. 
L’alachlore quant à lui, reste inférieur à la limite autorisée de 0,1 µg.L-1. Le métazachlore 
dépasse cette limite atteignant au pic de crue la valeur de 0,13 µg.L-1. Le métolachlore lui 
Herbicide Culture(s) Mode d’action 







Acétochlore Maïs Inhibition de la division cellulaire Avril-Mai 223,00 3,00 
Aclonifène Carotte, pois, tournesol Anti germinatif Avril-Mai 2,5 4,37 
Alachlore Maïs, soja Idem Avril-Mai 240,00 3,09 
Atrazine Maïs, colza Inhibition de la photosynthèse Avril-Mai 35,00 2,70 
DEA 
(désethylatrazine) Maïs Métabolite Atrazine 2,70 1,30 
Isoproturon Céréales (blé 
d’hiver) 
Inhibition de la 
photosynthèse 
Octobre-











Inhibition de la 
division cellulaire 
Août-
Septembre 430,00 2,13 
Métolachlore Maïs Idem Avril-Mai 488,00 2,90 
Monolinuron Pomme de 
terre 
Inhibition de la 







Inhibition de la 
division cellulaire Avril-Juin 0,28 5,20 
Simazine Verger,  maïs Inhibition de la photosynthèse Avril-Mai 5,00 2,30 
Trifluraline Tournesol, 
colza 
Inhibition de la 
division cellulaire Avril-Mai 0,22 5,27 
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dépasse la limite et atteint une concentration de 7,5 µg.L-1 au pic de crue. Ng et al. (1995) ont 
déjà prouvé que le transfert le plus important de métolachlore se fait juste après son 
application en Avril-Mai. Ces quatre herbicides présentent peu de différences de 
concentrations entre l’eau brute et l’eau filtrée et sont donc transportés majoritairement dans 
la phase dissoute. Ceci est en accord avec les valeurs de solubilité élevées présentées dans le 
tableau 20 : Acétochlore : 223 mg.L-1 ; Alachlore : 240 mg.L-1 ; Métazachlore : 430 mg.L-1 et 
métolachlore : 488 mg.L-1. Tous présentent des pics de concentrations pendant la crue. 
L’acétochlore et le métazachlore ont des pics rappelant celui des MES (Fig.34) avec un 
maximum en montée de crue et une rediminution rapide après. Pour le métolachlore, la 
concentration augmente également en début de crue pour atteindre un pic semblant coïncider 
aussi avec le pic de MES mais la rediminution de la concentration en décrue est plus lente que 
pour les deux premiers. L’alachlore quant à lui a son pic en décrue. 
 
 
Figure 47 : Variations temporelles des teneurs en herbicides de la famille des chloroacétamides, 
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L’aclonifène, la pendiméthaline et la trifluraline appartiennent à la famille des 
toluidines (aniline avec un groupe méthyle). Seul l’aclonifène dépasse la limite réglementaire 
de 0,1 µg.L-1 aussi bien dans l’eau brute (0,22 µg.L-1) que dans l’eau filtrée (0,12 µg.L-1). La 
différence entre l’eau filtrée et l’eau brute dans cette famille est significative (Fig.48) en 
accord avec les faibles valeurs de solubilité de ces molécules (Aclonifène : 2,5 ; 
Pendiméthaline : 0,28 et Trifluraline : 0,22 mg.L-1). Cela montre aussi le rôle important des 
matières en suspension dans leur transfert. Les trois pesticides atteignent des pics de 
concentrations pendant la crue. Le pic de concentration de la trifluraline est atteint en montée 
de crue avec l’augmentation du débit. L’aclonifène et la pendiméthaline présentent ce même 
pic et un autre en fin de crue.  
 
Figure 48 : Variations des teneurs en herbicides de la famille des toluidines, dans l’eau brute et 
l’eau filtrée, pendant la crue de mai 2010 sur la Save. 
 
L’atrazine, le DEA son métabolite, la sébuthylazine et la simazine sont de la famille 
des triazines (hétérocycle aromatique de 6 atomes dont trois carbones et 3 azotes), leurs 
variations sont présentées dans la figure 49. L’utilisation de l’atrazine est interdite depuis 
2003 pourtant, les résultats montrent que cette molécule persiste toujours dans le milieu. En 
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pendant la crue, elles la dépassent (0,20 µg.L-1). Toutes les molécules ont des concentrations 
plus importantes en crue par rapport à l’étiage. Le pic de leur concentration coïncide avec la 
montée de crue et la hausse du débit. Les concentrations ne diminuent pas rapidement et ne 
retrouvent leur niveau initial qu’à la fin de la crue. .  
 
Figure 49 : Variations des teneurs en herbicides de la famille des triazines, dans l’eau brute et 
l’eau filtrée, pendant la crue de mai 2010 sur la Save. 
 
Pour mieux comprendre l’évolution de l’atrazine dans le milieu, plusieurs auteurs 
utilisent le ratio DEA/Atrazine appelé DAR (Adams et Thurman 1991; Munschy et al., 1999). 
En effet, le DAR est faible (<1) au moment de l’application à cause des fortes concentrations 
en atrazine récente dans les eaux de surface. Il est plus élevé (>1) en dehors de la période 
d’application en raison de la dégradation progressive de l’atrazine en DEA. Pendant notre 
crue étudiée, le ratio est <1 (moyenne 0,34, Figure 50) indiquant une contamination probable 
des nappes souterraines par ce pesticide interdit depuis 2003. Cette contamination des nappes 
est soutenue par l’évolution de ce rapport pendant la crue (Fig.50). En effet, ce dernier 
diminue pendant la crue, dilué par l’apport d’eau moins contaminée. Les mêmes rapports 
DAR sont observés dans la thèse de  Taghavi (2010) pour un suivi du même BV sur une 
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La famille des urées substituées (NH2-CO-NH2), relativement solubles, présente peu 
de différence entre le brut et le filtré (Fig.51). Tous ont des pics de concentrations en montée 
de crue. Le linuron en présente un deuxième en fin de crue. Les concentrations de 
l’isoproturon et du linuron sont supérieures à 0,1 µg.L-1 dans les eaux brute et filtrée et. La 
concentration maximale d’isoproturon est d’environ 0,24 µg.L-1 dans le brut et le filtré. Pour 
le linuron, le maximum est de 0,16 µg.L-1 pour le brut et 0,09 µg.L-1 pour le filtré. Il est 
important ici de signaler que les concentrations les plus importantes de linuron et isoproturon 
sont souvent enregistrées pendant la principale période d’application de ces produits, à savoir 
































Figure 51 : Variations des teneurs en herbicides de la famille des urées substituées, dans l’eau 




• Les fongicides : 
Le tableau 21 regroupe certaines informations concernant les principaux fongicides 
étudiés. Leur principale période d’application est aussi entre avril et mai, période à laquelle 
nous avons échantillonné. Ceci explique pourquoi les concentrations de tous ces fongicides 
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Tableau 21 : Caractéristiques des fongicides étudiés pendant la crue : cultures concernées, mode 




Les triazoles (cycles avec trois atomes d'azote et deux atomes de carbone) 
comprennent l’époxiconazole, le flusilazole, le penconazole et le tébuconazole (Figure 52). 
Seul le tébuconazole a été détecté à des concentrations supérieures à 0,1 µg.L-1 
majoritairement dans la phase dissoute. Les quatre fongicides sont présents aussi bien dans la 
phase dissoute que particulaire puisqu’on observe une différence entre l’eau brute et l’eau 
filtrée. Ils présentent aussi tous des concentrations qui augmentent avec le débit en montée de 













Epoxiconazole Céréales Idem Mai-Juin 7 3 ,44 
Fenpropimorphe Céréales Idem Mai-Juin 4,32 4,1 
Flusilazole Céréales (Blé), 








la synthèse de 
stérol 
Mai-Juin 70 3,72 
Tébuconazole Céréales, légumes Idem Mai-Juin 36 3,7 





Figure 52 : Variations des teneurs en fongicides de la famille des triazoles, dans l’eau brute et 
l’eau filtrée, pendant l’épisode de crue de mai 2010 sur la Save. 
 
Dans la famille des morpholines (hétérocycle saturé porteur d'une fonction éther et 
d'une fonction amine secondaire), nous avons uniquement détecté le fenpropimorphe (Fig.53) 





































































































































































































Figure 53 : Variations des 
teneurs en fenpropimorphe, 
dans l’eau brute et l’eau 
filtrée, pendant l’épisode de 
crue de mai 2010 sur la Save. 
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Plusieurs autres pesticides ont été analysés mais pas ou très peu détectés. Nous citerons la 
cyanazine, le cyproconazole, le diclofop-méthyl, l’éthofumesate, l’hexazinone, l’ioxynil 
octanoate, le métobromuron et la terbuthylazine.  
 
N’ayant étudié qu’une seule crue, nous avons comparé nos valeurs à des moyennes de l’eau 
du BV. Dans l’annexe 3, nous comparons les flux de COD,  de MES et de pesticides pendant 
cette crue avec les données de Taghavi (2010) ayant fait un suivi de l’eau de la Save pendant 
deux ans  (121 échantillons), durant et hors crues, au même point d’échantillonnage (exutoire 
à la station de Larra). Les flux trouvés rentrent dans les intervalles avancés par Taghavi 
(2010) et  montrent que la crue est représentative des crues des bassins. Nous comparons 
également dans l’annexe 3b, les teneurs moyennes et maximales que nous avons détectées 
pendant la crue dans les échantillons bruts et filtrés aux valeurs moyennes de la thèse de 
Certaines molécules sont retrouvées à des concentrations qui sont du même ordre de grandeur 
(alachlore, DEA, fenpropimorphe et flusilazole), d’autres sont plus (métolachlore) ou moins 
(aclonifène, isoproturon, linuron, trifluraline, époxiconazole et tébuconazole) concentrées au 
cours de notre crue. Les différences observées sont probablement dues aux différentes 
périodes d’échantillonnage par Taghavi (2010) mais surtout aux différentes cultures (rotation) 
et donc aux différentes pratiques et applications.  
En conclusion, tous les pesticides détectés ont des concentrations croissantes pendant la 
crue et sont donc bien transportés pendant l’évènement de fort débit comme déjà avancé par 
Taghavi et al. 2011. L’intérêt de travailler sur ces épisodes est donc appuyé par nos résultats.  
 
1.2 Relations concentration-débit : phénomènes d’hystérésis  
La relation entre la concentration en pesticide et le débit de la rivière permet d’apprécier le 
trajet principal emprunté par la molécule et ainsi d’avoir une idée des facteurs impliqués dans 
le transfert du polluant. Nous allons dans ce qui suit tracer les relations teneur en 
polluant/débit comme déjà présenté pour les teneurs en COD, COP et MES. 
Dans cette partie, certaines molécules ne seront pas présentées graphiquement dans le 
texte mais vous les trouverez en annexe 4. Le tableau ci-dessous résume les hystérésis 
obtenues pour les pesticides analysés pendant la crue étudiée. Il ne semble pas y avoir de 
rapport direct entre les propriétés chimiques (solubilité de Log Kow) et les principales 
contributions des pesticides étudiés.   




Tableau 22 : Récapitulatif des hystérésis des pesticides analysés pendant la crue. La principale 
contribution est définie à l’aide de la classification selon Evans et Davies (1998). 
 







Fenpropimorphe X ES 4,30 4,90 
Isoproturon X ES 70,20 2,50 
Linuron X ES 63,80 3,00 
Métazachlore X ES 430,00 2,13 
Monolinuron X ES 735,00 2,30 
Penconazole X ES 73,00 3,72 
Pendiméthaline X ES 0,28 5,20 
Tébuconazole X ES 32,00 3,70 
Aclonifène X ESS 2,50 4,37 
Alachlore X ESS 240,00 3,09 
Trifluraline X ESS 0,22 5,27 
Acétochlore X ES/ESS 223,00 3,00 
Atrazine X ES/ESS 35,00 2,70 
Epoxiconazole X ES/ESS 7,10 3,30 
Flusilazole X ES/ESS 41,90 3,47 
Métolachlore 
  X ES/ESS 488,00 2,90 
 
 
Pendant la crue étudiée, dans le cas des herbicides, deux grandes familles apparaissent :  
- Hystérésis dextre plutôt de type « b » selon Evans et Davies (1998). Pendant la 
crue étudiée, la contribution des écoulements à l’apport des molécules concernées 
serait donc la suivante : ES > EP. Elles sont apportées de façon significative par 
l’écoulement de surface avec une concentration supérieure en montée de crue 
qu’en décrue. Les MES et le COP jouent donc un rôle important dans le transfert 
de ces molécules. Il s’agit de l’isoproturon (Fig.54a, b), du linuron, du 
métazachlore (Fig.54c, d),  du monolinuron et de la pendiméthaline (annexe 4). 
Ces herbicides ont des degrés de solubilité différents (Tableau 20).  
 





Figure 54 : Variation de la concentration de l’isoproturon (a, b) et du métazachlore  (c, d) en 
relation avec le débit total de la rivière dans l’eau brute (colonne de gauche) et l’eau filtrée 
(colonne de droite). 
 
 
- Hystérésis senestre de types « d » ou « e » selon Evans et Davies (1998). Pour ces 
molécules c’est l’ESS qui a le rôle le plus important dans le transfert. Il s’agit de 
l’acétochlore, l’aclonifène (Fig.55a, b), de l’alachlore (Fig.55c, d), l’atrazine, le 
métolachlore et la trifluraline. L’aclonifène et la trifluraline sont peu solubles 
(respectivement Sw=2,5 et 0,22 mg.L-1) alors que les autres pesticides le 
sont beaucoup plus (acétochlore Sw = 223 mg.L-1, alachlore Sw=240 mg.L-1, 
atrazine Sw = 35 mg.L-1 et métolachlore Sw = 488 mg.L-1) pourtant les teneurs de 
ces trois molécules semblent suivre la même évolution en crue.  
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Figure 55 : Variations des concentrations en l’aclonifène (a- eau brute, b- eau filtrée) et 
alachlore (c- eau brute, d- eau filtrée) en relation avec le débit total de la rivière. 
 
Pour les herbicides, les écoulements de surface et subsurface jouent donc un rôle primordial 
dans le transfert aussi bien dans la phase dissoute que particulaire indépendamment de la 
solubilité de la molécule. Une différence entre l’eau brute et filtrée existe seulement dans le 
cas de la pendiméthaline. 
 
Dans le cas des fongicides, les mêmes mécanismes apparaissent :  
- Hystérésis dextre de type « b » pour le fenpropimorphe (Fig.56 c, d), le 
penconazole et le tébuconazole avec, encore une fois, mise en évidence de 
l’importance de l’ES.   
- Hystérésis senestre de type « e » pour l’époxiconazole (Fig.56a, b) et le flusilazole. 
Dans ces deux parties, l’ES et l’ESS sont les écoulements contribuant le plus au 
transfert des fongicides.  
Une similarité apparaît également entre l’eau brute et l’eau filtrée.  
Eau Brute
















































































Figure 56 : Variations des concentrations en époxiconazole (a- eau brute, b- eau filtrée) et du 
fenpropimorphe (c- eau brute, d- eau filtrée) en relation avec le débit total de la rivière. 
 
 
En conclusion, les écoulements de surface et de subsurface jouent un rôle important dans le 
transfert des pesticides dans notre cas d’étude. Ceci a déjà été mis en évidence dans la 
littérature pour différentes molécules (Flury et al. 1995; Johnson et al. 1996; Taghavi et al., 
2010; Taghavi et al., 2011), l’EP jouant un rôle mineur. Pour valider ces résultats, nous avons 
tracé les corrélations entre les concentrations de chacun des polluants et les débits des 
différents écoulements (exemple du métolachlore-Fig.57). Les coefficients de corrélation 
obtenus sont donnés dans le tableau 23. Ces coefficients confirment, pour la plupart des 
molécules, les résultats obtenus par l’étude des hystérésis. L’EP joue un moindre rôle dans le 
transfert des pesticides. Il présente une corrélation négative avec le linuron et une positive 
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Tableau 23 : Coefficients de corrélation entre les concentrations en pesticides dans l’eau brute 
(B) et filtrée (F) et les débits des différents écoulements (ES, ESS et EP). Les coefficients 
significatifs à p<0,05 sont soulignés. 
 
r2 ES ESS EP 
B F B F B F 
Acétochlore 0,42 0,00 0,37 0,03 0,12 0,00 
Aclonifène 0,18 0,48 0,12 0,40 0,00 0,01 
Alachlore 0,00 0,05 0,02 0,07 0,19 0,12 
Atrazine 0,41 0,14 0,24 0,11 0,00 0,09 
Cyproconazole 0,04 0,06 0,00 0,00 0,03 0,20 
DEA 0,03 0,48 0,14 0,15 0,04 0,21 
Epoxiconazole 0,26 0,61 0,30 0,36 0,08 0,09 
Fenpropimorphe 0,32 0,61 0,16 0,55 0,21 0,10 
Flusilazole 0,29 0,35 0,13 0,30 0,17 0,14 
Isoproturon 0,72 0,22 0,44 0,16 0,14 0,12 
Linuron 0,14 0,25 0,00 0,07 0,06 0,50 
Métazachlore 0,45 0,28 0,12 0,23 0,20 0,07 
Métolachlore 0,66 0,04 0,52 0,00 0,09 0,02 
Monolinuron 0,00 0,18 0,02 0,06 0,13 0,06 
Penconazole 0,38 0,14 0,12 0,23 0,31 0,01 
Pendiméthaline 0,52 0,03 0,22 0,05 0,13 0,07 
Sébuthylazine 0,00 0,01 0,02 0,14 0,07 0,25 
Tébuconazole 0,31 0,05 0,28 0,10 0,10 0,02 
Trifluraline 0,32 0,00 0,28 0,05 0,00 0,06 
 
 
Pour les molécules solubles, les coefficients de corrélation ne changent pas significativement 
entre l’eau brute et l’eau filtrée (exemple métazachlore) alors que pour les molécules peu 
solubles, les coefficients deviennent presque nuls dans l’eau filtrée (exemple trifluraline). Les 
coefficients significatifs avec l’ES et l’ESS sont positifs donc plus ces écoulements 
deviennent importants, plus les concentrations en pesticides augmentent. Le rôle joué par l’ES 
est validé par les corrélations dans le cas de l’acétochlore, l’atrazine, l’époxiconazole, le 
fenpropimorphe, le flusilazole, l’isoproturon, le métazachlore, le métolachlore (Fig.56 a, b), le 
penconazole, la pendiméthaline, le tébuconazole et la trifluraline. Cette corrélation apparaît 
pour certaines molécules dans l’eau brute seulement. Elles sont donc plus présentes dans les 
fractions particulaires. Pour d’autres pesticides, la corrélation apparaît dans l’eau filtrée. Il 
s’agit des pesticides hydrophiles. Certains des pesticides corrélés à l’ES le sont aussi à l’ESS. 
Nous citons par exemple le fenpropimorphe, l’isoproturon et le métolachlore (Fig.56 c, d).  





Figure 57 : Relations entre les concentrations en métolachlore (a,c : eau brute et b,d : eau filtrée) 
et le débit des écoulements de surface (ES) et de subsurface (ESS). Les intervalles de confiance 
sont à 95%.  
 
L’hystérésis des polluants quand elle est dextre ressemble à celle du COP et des MES 
alors qu’elle se rapproche de celle du COD quand elle est senestre. Nous nous sommes alors 
intéressés aux relations qui existent entre les pesticides et ces facteurs de contrôle pendant le 
transfert. La relation entre les écoulements (ES, ESS) et le COD, le COP et les MES a déjà été 
mise en évidence précédemment dans cette partie (Fig.44 à 46). Nous tracerons donc 
maintenant les relations entre les concentrations en pesticides et les teneurs en COD, COP et 


























r2 = 0,66 ; p<0,05a)
Eau Filtrée





















r2 = 0,04; p <0,05b)





















c) r2 = 0,52 ; p<0,05





















d) r2 = 0,00 ; p<0,05




Tableau 24 : Coefficients de corrélation entre les concentrations en pesticides dans l’eau brute 
(B) et filtrée (F) et les teneurs en COD, COP et MES. Les coefficients significatifs à p<0,05 sont 
soulignés. 
 
r2 COD COP  MES 
B F B F B F 
Acétochlore 0,19 0,29 0,01 0,24 0,00 0,06 
Aclonifène 0,23 0,00 0,18 0,06 0,18 0,00 
Alachlore 0,09 0,15 0,13 0,04 0,08 0,02 
Atrazine 0,06 0,42 0,04 0,42 0,06 0,11 
Cyproconazole 0,00 0,14 0,19 0,02 0,32 0,03 
DEA 0,07 0,12 0,27 0,02 0,41 0,00 
Epoxiconazole 0,29 0,15 0,51 0,22 0,49 0,05 
Fenpropimorphe 0,42 0,02 0,30 0,10 0,34 0,17 
Flusilazole 0,33 0,05 0,14 0,37 0,16 0,48 
Isoproturon 0,08 0,23 0,29 0,50 0,26 0,41 
Linuron 0,05 0,12 0,34 0,00 0,46 0,20 
Métazachlore 0,05 0,08 0,36 0,21 0,46 0,34 
Métolachlore 0,01 0,38 0,00 0,42 0,03 0,25 
Monolinuron 0,47 0,23 0,22 0,17 0,34 0,00 
Penconazole 0,32 0,03 0,08 0,07 0,12 0,22 
Pendiméthaline 0,30 0,23 0,11 0,03 0,11 0,00 
Sébuthylazine 0,02 0,29 0,01 0,29 0,01 0,00 
Tébuconazole 0,11 0,06 0,51 0,25 0,44 0,36 
Trifluraline 0,04 0,10 0,10 0,02 0,08 0,01 
 
A partir des valeurs de ces coefficients, nous pouvons distinguer :  
- Des pesticides contrôlés principalement par le COD : acétochlore, atrazine, 
fenpropimorphe, flusilazole, métolachlore (Fig.58a), monolinuron, penconazole et 
la pendiméthaline. Ces pesticides ont des solubilités différentes mais sont tous 
transférés par ES et ESS. En effet, ces pesticides ont précédemment des hystérésis 
senestres, proches de celle du COD pendant la crue. Ces pesticides sont donc 
retrouvés en crue dans la phase dissoute de l’eau de rivière associés au COD.  
- Des pesticides corrélés essentiellement avec le COP et/ou les MES: atrazine, 
cyproconazole, DEA, époxiconazole, fenpropimorphe, flusilazole, isoproturon 
(Fig.58b), linuron, métazachlore (Fig.58c), métolachlore, monolinuron et 
tébuconazole. Certains de ces pesticides présentaient des hystérésis dextres 
pendant la crue avec une contribution principale de l’écoulement superficiel. Nous 
pouvons conclure que ces pesticides peuvent se retrouver en crue dans la phase 
particulaire de l’eau de rivière liés au COP et aux MES.  
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- Des pesticides non corrélés aux COD, COP et MES. Plus d’analyses seront donc 
demandées. 
L’importance du rôle de la matière organique dans le transfert des pesticides a déjà été 
montrée dans la littérature. Chefetz et al. (2004) montrent que le principal fixateur des 
contaminants organiques hydrophobes dans les sols et les sédiments est la matière organique. 
Le contenu et la structure chimique de la MO jouent un rôle essentiel dans sa capacité à 
adsorber des polluants (Gao et al. 1998).  
 
 
Figure 58: Relations entre les teneurs en pesticides et les paramètres de contrôle (COD, COP et 
MES).a- Métolachlore-COD, b- Isoproturon-COP, c- Métazachlore-MES. Les intervalles de 
confiance sont fixés à 95%. 
 
1.3 Le coefficient de partage dissous / particulaire pendant la crue  
Pour comprendre la distribution des polluants entre les phases dissoute et particulaire et ainsi 
estimer leur sensibilité à la mise en solution et donc leur disponibilité dans le milieu, nous 
avons calculé les Kd pendant la crue. Le Kd (Eq.11) est le rapport des concentrations entre la 
phase dissoute (µg.L-1) et la phase particulaire (µg.g-1) des cours d’eau (Chiffoleau et al., 
1994). 



















r2 = 0,38 ; p <0,05a)

















r2 = 0,79 ; p<0,05b)


















c) r2 = 0,46 ; p <0,05
















d           Équation 11 
 
Dans le cas des pesticides, le Cdissous est la concentration mesurée dans l’eau filtrée. Le 
Cparticulaire est la différence entre la concentration dans l’eau brute et celle dans l’eau filtrée 













gµgC filtréebrutereparticulai     Équation 12 
 
Quelques exemples de Kd obtenus sont représentés dans la figure ci-dessous, les autres sont 
donnés en annexe 5. Deux évolutions différentes apparaissent pendant la crue : 
• Kd qui augmente en début de crue et reste élevé tout au long de l’épisode. C’est le cas 
de l’acétochlore (Fig.59a), l’aclonifène (Fig.59b), l’alachlore (Fig.59c), l’atrazine, le 
DEA, le fenpropimorphe, le flusilazole et la trifluraline. 
• Kd qui augmente vite en début de crue mais diminue rapidement après. C’est le cas 
par exemple pour l’époxiconazole, l’isoproturon (Fig.59d), le linuron, le métazachlore 
et le penconazole.  




Figure 59 : Evolution temporelle des Kd calculés pour différentes molécules de pesticides (a- 
acétochlore, b- aclonifène, c- alachlore et d- isoproturon) pendant la crue de mai 2010 sur la 
Save. Les pesticides non représentés ici sont donnés en annexe 5. 
 
Le Kd est généralement influencé par les paramètres physico-chimiques du milieu et par 
l’intensité de la liaison entre le polluant et les fractions non résiduelles. Comme nous le 
voyons pour presque tous les pesticides, le Kd augmente pendant la crue, montrant bien que 
les liaisons entre les polluants et les particules ne sont pas stables et que ces polluants restent 
dans des fractions non résiduelles. Ils sont plus en solution pendant les crues devenant alors 
plus disponibles et donc plus à risque pour les organismes vivants. Le Kd qui augmente 
lorsque la charge en MES augmente peut signaler une diminution des sites de fixation à forte 
charge due aux interactions qui peuvent se mettre en place entre les particules, 
l’encombrement pouvant limiter la fixation de certaines molécules sur les particules (Lu et 
Allen, 2001).  
 
Après avoir calculé le Kd pour chaque pesticide étudié pendant la crue, nous avons calculé 
une valeur moyenne pour l’ensemble de la crue et l’avons comparée au coefficient de partage 
octanol/eau (Kow) donné dans la littérature et caractéristique de chaque molécule (Tableaux 
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la littérature. Cette relation montre un Log Kd corrélé négativement au log Kow. Donc un 
Kow élevé correspondrait à une molécule peu soluble, majoritairement exportée sous forme 
particulaire. Le même type de résultat a été observé par  Taghavi et al. (2010) sur le petit 
bassin versant expérimental d’Auradé. En revanche, il n’y a pas de corrélation entre le Kd 
moyen de la crue et la solubilité de chaque molécule. Ce résultat rejoint ceux des hystérésis et 
des corrélations avec les différents facteurs (COD, COP et MES) qui semblaient indépendants 
de la solubilité des molécules.  
 
 
Figure 60 : Relation décroissante entre la valeur moyenne des Log Kd calculée pour l’ensemble 
de la crue et le Log Kow pour les différentes molécules étudiées. La courbe de tendance linéaire 

























r2 = 0,66 ; p= 0,0001 ; n= 16
y = 1,328 - 0,4549 * x
Dynamique de transfert des polluants en période de crue : la Save 
168 
 
2. Eléments traces (ET) 
2.1 Phase dissoute 
Les concentrations en ET dans la phase dissoute sont très variables pouvant aller, par 
exemple, de moins de 0,1 µg.L-1 pour Cd et Pb à plus que 8 µg.L-1 pour le Zn par exemple. Le 
tableau ci-dessous donne à titre indicatif les concentrations moyennes des principaux ET 
étudiés pendant la crue.  
Tableau 25 : Concentrations moyennes, pondérées au débit, des éléments traces dissous en crue 
et en étiage. σ = écart type par rapport à la moyenne calculée. 
 
µg.L-1 
En étiage En crue 
Concentration σ Concentration σ 
Ag 0,001 0,002 0,000 0,000 
As 0,376 0,067 0,077 0,012 
B 3,143 0,205 0,611 0,050 
Ba 9,656 1,584 1,778 0,099 
Cd 0,003 0,001 0,000 0,000 
Ce 0,004 0,002 0,002 0,003 
Co 0,033 0,002 0,007 0,002 
Cr 0,017 0,008 0,006 0,003 
Cs 0,002 0,001 0,000 0,000 
Cu 0,352 0,107 0,094 0,022 
Li 0,523 0,120 0,074 0,013 
Mo 0,076 0,010 0,016 0,003 
Ni 0,167 0,042 0,044 0,011 
Pb 0,011 0,002 0,004 0,003 
Sb 0,048 0,004 0,010 0,001 
Sc 0,207 0,080 0,043 0,003 
Se 0,132 0,125 0,036 0,023 
Sr 68,236 16,549 10,562 1,657 
Th 0,000 0,000 0,000 0,000 
U 0,410 0,111 0,066 0,011 




En ne regardant que la moyenne des concentrations, nous serions tentés de penser que les ces-
dernières ne changent pas pendant la crue. En revanche, indépendamment de leur 
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concentration, les ETM suivent différents modes de variation pendant la crue (Fig. 61). Deux 
modes majeurs sont identifiés :  
- Concentrations qui croissent dans l’eau de rivière pendant la crue. C’est le cas de 
Cu (Fig. 61b), Ce, Co, Cr, Ni, Pb, Sb et Th. Ces éléments sont accumulés dans le 
bassin versant (sol, sédiments) puis transportés vers la rivière en période de crue 
par érosion mécanique ou lessivage (Squillace et Thurman, 1992).    
- Concentrations qui diminuent pendant la crue. C’est le cas de Zn (Fig.61c), As, B, 
Cs, Li, Mo, Sr et U. Ce mode indique une dilution lors des débits élevés 
caractéristique d’un transfert dans l’écoulement profond.  
D’autres éléments ont des variations moins évidentes pendant la crue (Cd, Fig.61a). Ils 
seraient probablement transportés dans différents écoulements. Les autres cations (ETM et 
majeurs) de la phase dissoute non représentés ici sont donnés en annexe 6.  
 
 
Figure 61 : Variations des concentrations en Cd (a), Cu (b) et Zn (c) dans la fraction dissoute au 


























































































Dynamique de transfert des polluants en période de crue : la Save 
170 
 
2.2 Phase particulaire 
Pour avoir une idée de la teneur en ET des MES, nous avons effectué des attaques 
totales sur les MES séparées de chaque échantillon d’eau brute par centrifugation. Le tableau 
26 donne les concentrations moyennes de certains ET dans la fraction particulaire, en dehors 
de la crue et pendant la crue. En regardant la moyenne des concentrations dans les MES, rien 
ne serait à signaler. Cependant, le suivi que nous avons effectué à différentes périodes 
pendant la crue nous permet d’avoir une vision un peu plus précise des évolutions des teneurs 
en ET dans les MES.  
 
Tableau 26 : Teneurs moyennes des éléments traces dans les matières en suspension de la crue. 

























Hors crue En crue 
Concentration σ Concentration σ 
As 12,44 0,19 12,93 2,40 
Ba 124,14 41,27 130,08 33,66 
Cd 0,22 0,10 0,18 0,05 
Co 8,41 1,47 9,91 1,55 
Cr 44,58 5,76 50,77 11,06 
Cs 0,27 0,03 0,27 0,20 
Cu 18,81 2,53 21,10 4,94 
Mo 0,70 0,16 0,73 0,22 
Ni 26,63 3,12 27,00 3,10 
Pb 15,01 3,84 17,39 2,64 
Rb 15,76 1,88 13,11 3,31 
Sb 1,18 0,22 1,39 0,14 
Sr 18,77 6,87 16,29 4,11 
Th 0,22 0,18 0,04 0,04 
Tl 0,42 0,07 0,48 0,10 
U 0,69 0,32 1,17 0,16 
V 75,06 10,20 83,54 17,70 
Zn 127,15 84,18 73,00 24,52 
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Comme dans la phase dissoute, nous pouvons regrouper les ET d’après l’évolution de leurs 
concentrations au cours de la crue. Sur les MES, la plupart des ET diminuent pendant la crue 
(Fig.62) mais la charge en MES étant beaucoup plus élevée en crue, la teneur totale des ET 
particulaires augmente quand même (Shafer et al., 1997). Les ET non représentés sur la figure 
62 ainsi que les teneurs en cations majeurs des MES sont donnés en annexe 7. 
 
Les ET peuvent donc avoir différents comportements pendant les épisodes de crue. 
Leur concentration peut suivre le débit de la rivière comme elle peut aussi avoir un 
comportement inverse au débit. Ceci a déjà été avancé dans la littérature (Correll et al., 1983; 
Cessna et al., 1994; Taghavi, 2010). Pour aller plus dans le détail du comportement de ces 
éléments, nous tracerons dans ce qui suit les relations concentrations-débits pour mettre en 
évidence les phénomènes d’hystérésis entre la montée et la descente de crue, comme nous 
l’avons déjà montré pour les pesticides. 
Figure 62 : Variations au cours de la crue de mai 2010 des concentrations en Cd (a), Cu (b) et Zn (c) 
dans les fractions  particulaires. 
Dynamique de transfert des polluants en période de crue : la Save 
172 
 
2.3 Relations concentration-débit : phénomènes d’hystérésis 
Les hystérésis rencontrées pour les ET sont résumés dans le tableau 27. Pendant la crue, dans 
la phase dissoute, les ET peuvent être regroupés en :   
- ET à hystérésis dextre avec des concentrations plus élevées en montée de crue 
qu’en décrue. L’ES est l’écoulement le plus influent pour la majorité (B, Cd 
(Fig.63a), Cr, Li, Mo (Fig.63c), Pb, Sb, Se et Sr). Pour d’autres (Cs et Zn), 
l’hystérésis dextre est décroissante montrant que c’est l’EP qui a la contribution la 
plus significative selon le classement du tableau 19.  
- ET à hystérésis senestre avec une contribution moins évidente de l’écoulement de 
surface à l’apport des ET dans les eaux de surface. C’est l’ESS qui prédomine dans 
ce cas  pour Ce, Cr, Cu (Fig.63b), Ni, Sc et Th. 
Les hystérésis non présentées ici sont données en annexe 8.  
 
 
Tableau 27 : Récapitulatif des hystérésis des ET pendant la crue. La principale contribution est 
définie à l’aide de la classification selon Evans et Davies (1998). 
 
ETM Dextre Senestre 
Principale 
contribution 
As X ES 
B X ES 
Cd X ES 
Li X ES 
Mo X ES 
Pb X ES 
Sb X ES 
Se X ES 
Sr X ES 
Ce X ESS 
Cr X ESS 
Cu X ESS 
Ni X ESS 
Sc X ESS 
Th X ESS 
Cs X EP 
Zn X   EP 




Figure 63 : Relations débit-concentration en Cd (a), Cu (b), Mo (c), Sr (d) et Zn (e) dans les 
phases dissoutes, montrant des phénomènes d’hystérésis dextre (a,c,d,e) ou senestre (b) pendant 
la crue de mai 2010 sur la Save.   
 
Pour les ET également, les écoulements de surface et de subsurface jouent un rôle important 
dans le transfert en période de crue, l’EP jouant un rôle mineur. Ceci a déjà été mis en 
évidence dans la littérature pour différents éléments et molécules (Flury et al. 1995; Johnson 
et al. 1996; Taghavi et al., 2010; Taghavi et al., 2011). Cependant, les études expliquant les 
trajectoires préférentielles des ET sont encore rares à notre connaissance et pour les 
comprendre, il faudrait identifier les affinités des éléments pour les différents sites de fixation. 
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Pour cela, comme dans le cas  des pesticides et dans le but de valider les contributions de 
chaque réservoir, nous avons tracé les relations entre les concentrations de chaque ET et les 
débits des différents écoulements ES, ESS et EP (exemple du Cu- Fig. 64). Les coefficients de 
corrélations obtenus sont donnés dans le tableau ci-dessous. 
 
Tableau 28 : Coefficients de corrélation entre les concentrations en ET et les différents 
écoulements. Les coefficients significatifs à p<0,05 sont en soulignés. 
 
r2 ES ESS EP 
Ag 0,06 0,06 0,04 
As 0,01 0,00 0,61 
B 0,01 0,01 0,37 
Ba 0,08 0,18 0,24 
Cd 0,01 0,00 0,13 
Ce 0,13 0,28 0,03 
Co 0,23 0,48 0,11 
Cr 0,02 0,18 0,01 
Cs 0,09 0,00 0,00 
Cu 0,19 0,59 0,01 
Li 0,14 0,40 0,10 
Mo 0,18 0,00 0,55 
Ni 0,30 0,67 0,03 
Pb 0,15 0,23 0,11 
Sb 0,46 0,52 0,30 
Sc 0,06 0,12 0,27 
Se 0,27 0,41 0,00 
Sr 0,27 0,62 0,10 
Th 0,11 0,34 0,01 
Ti 0,07 0,18 0,04 
U 0,14 0,44 0,19 
Zn 0,19 0,18 0,04 
 
 Les corrélations montrent des liens significatifs entre :  
 -  l’ES et Ni, Sb, 
 - l’ESS joue le rôle le plus important dans le transfert des ET puisque c’est 
l’écoulement qui est corrélé avec le plus d’éléments : Co, Cu (Fig.64b), Li, Ni, Sb, Se, 
Sr, Th et U.  
 - l’EP avec As, B, Mo et Sb.  
De façon générale, les apports d’ET dans l’eau de la rivière sont liés positivement 
essentiellement en épisode de crue aux écoulements de surface et de subsurface comme déjà 
montré avec les hystérésis.  





Figure 64 : Relations entre les concentrations en Cu dissous et le débit des différents 
écoulements : ES (a), ESS (b) et EP (c). Les courbes de confiance sont à 95% ; n=22.  
 
Si l’on regarde maintenant, les relations entre les concentrations des ET et les teneurs en 
COD, COP et MES (tableau 29), il est intéressant de noter que :  
- Le COD est le facteur qui est le mieux corrélé avec la concentration des ET (Ce, 
Co, Cr, Cu (Fig.65a), Li, Ni, Pb, Sb, Se, Sr, Th, Ti et U) dans l’eau de la rivière.  
- Le COP et les MES semblent moins impliqués et n’interviennent que pour As 
(Fig.65b), Li, Mo (Fig.65c), Sb et Sc.   
- Certains éléments ne montrent aucune corrélation significative avec le COD, le 
















r2 = 0,19 ; p<0,05 a)












r2 = 0,59 ; p<0,05b)













c) r2 = 0,01 ; p<0,05
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Tableau 29 : Coefficients de corrélation entre les concentrations en ET et les différents 





















L’important rôle joué par le COD et le COP donc par la MO dans le transfert des ET a déjà 
été décrit dans la littérature. Ravichandran (2004) montre que le mercure se lie de préférence 
aux sites de la MO dissoute. Murphy et Zachara (1995), Jordan et al. (1997) Dupré et al. 
(1999) et Gaiero et al. (2003) décrivent la même chose pour d’autres éléments tels que le Fe, 
Co, Pb et Th. Dans le cas du Cu par exemple, la corrélation significative trouvée avec le COD 
vient du fait que les principaux sites de fixations du Cu sont au niveau de la MO (Lu et Allen 
2001). 
r2 COD COP MES 
Ag 0,10 0,05 0,29 
As 0,02 0,34 0,00 
B 0,00 0,12 0,01 
Ba 0,23 0,10 0,00 
Cd 0,00 0,06 0,00 
Ce 0,45 0,05 0,01 
Co 0,55 0,07 0,07 
Cr 0,32 0,03 0,01 
Cs 0,02 0,10 0,14 
Cu 0,89 0,08 0,02 
Li 0,66 0,34 0,03 
Mo 0,07 0,01 0,34 
Ni 0,83 0,15 0,06 
Pb 0,35 0,02 0,03 
Sb 0,30 0,06 0,31 
Sc 0,14 0,53 0,01 
Se 0,46 0,16 0,05 
Sr 0,71 0,03 0,04 
Th 0,55 0,06 0,00 
Ti 0,34 0,02 0,01 
U 0,48 0,02 0,00 
Zn 0,14 0,22 0,10 




Figure 65 : Relations entre les teneurs en Cu, As et Mo dissous et les différents paramètres de 
contrôle : Cu-COD (a), As-COP (b) et Mo-MES (c). 
 
 
2.4 Coefficients de partage entre phases dissoute et particulaire (Kd) : 
Trois différentes évolutions du Kd des ET apparaissent pendant la crue : 
- Kd augmente rapidement en début de crue et diminue après. C’est le cas par 
exemple pour As (Fig.66a), Ba, Pb Sb et U. Cette augmentation coïncide avec le 
pic des MES qui pourrait correspondre à un encombrement en particules entraînant 
la baisse de la fixation des ET (Lu et Allen, 2001). 
- Kd augmente en début de crue mais reste élevé tout au long de l’épisode. C’est le 
cas de Cd (Fig.66b), Co, Cr, Cu (Fig.66c), Ni et Th.  
- Kd diminue pendant la crue. C’est le cas de Cs, Sr et Zn (Fig.66d). Il s’agit des 
éléments qui ont tendance à se fixer rapidement.   
 















r2 = 0,89 ; p <0,05a)












r2 = 0,34 ; p<0,05b)












c) r2 = 0,34 ; p <0,05




Figure 66 : Evolution du coefficient de partage entre les phases dissoute et particulaire (Kd) des 
concentrations en As (a), Cd (b), Cu (c) et Zn (d) pendant la crue de mai 2010 sur la Save. Les 




Dans les hydrosystèmes, le Kd d’un élément dépend de la nature des MES présentes et des 
paramètres physico-chimiques de l’eau, notamment du pH (Allison et Allison, 2005). Dans le 
tableau 30, nous résumons les résultats de la relation entre les Kd (phase dissoute/phase 
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Tableau 30 : Coefficients de corrélation (r2, n=16, p<0,05) entre les facteurs de contrôle des ET 
dissous (COD, COP, MES et pH) et les coefficients de partage (Kd) des ET. Les r2 significatifs 
sont soulignés. 
 
Kd COD COP MES pH 
As 0,11 0,40 0,25 0,01 
Ba 0,05 0,07 0,00 0,00 
Cd 0,08 0,00 0,02 0,18 
Co 0,04 0,00 0,14 0,14 
Cr 0,04 0,00 0,11 0,14 
Cs 0,17 0,23 0,22 0,13 
Cu 0,58 0,10 0,01 0,29 
Mo 0,07 0,14 0,06 0,08 
Ni 0,71 0,30 0,04 0,37 
Pb 0,04 0,06 0,02 0,08 
Sb 0,01 0,03 0,00 0,16 
Sr 0,25 0,27 0,12 0,01 
Th 0,27 0,28 0,37 0,22 
Ti 0,03 0,02 0,01 0,01 
U 0,07 0,00 0,02 0,00 
Zn 0,04 0,10 0,08 0,03 
 
 
Seuls le Cu et le Ni ont des relations positives et significatives avec le COD. Ainsi, 
plus l’eau est riche en COD, plus ces deux éléments se retrouvent en solution Ils ont donc une 
forte affinité pour les sites de fixation du COD. Plus l’eau est chargée en COP, plus l’As et le 
Ni seront fixés. Pour le pH, dans le cas du Cu et du Ni, la corrélation est négative et donc plus 
l’eau est alcaline, moins ces éléments seront retrouvés en solution.  
En conclusion, nous pouvons retenir que la distribution de As, Cu, Ni, Sr et Th est la plus 
sensible aux conditions du milieu étudié ici. Ces ET possèdent par conséquent les potentiels 
de disponibilité et de mobilité les plus importants dans l’eau de la Save. 





Les résultats obtenus montrent qu’un pic de concentration de la majorité des polluants 
organiques et des ET est atteint pendant la crue. Pour les pesticides, les concentrations dans 
l’eau de la rivière en crue dépendent bien sûr de la période d’application, de la nature du 
polluant et de la dose appliquée. Les concentrations rencontrées sont parfois alarmantes 
(métolachlore par exemple) et certaines molécules mériteraient donc d’être plus contrôlées et 
plus suivies.  
La séparation de l’hydrogramme de crue est importante pour estimer la contribution de 
chaque écoulement au débit total de la rivière. La contribution de l’ES augmente avec le débit 
de la rivière alors que celle de l’EP diminue. Les écoulements de surface et de subsurface sont 
les principaux  transporteurs de polluants et d’ET pendant la crue mais il ne faudrait pas 
oublier le rôle important de l’écoulement profond en dehors de ces épisodes de crues. 
L’augmentation des teneurs en COD, COP et MES pendant la crue atteste également du rôle 
significatif joué par ces épisodes dans le transfert des éléments traces et des polluants 
organiques. En effet, il existe des relations significatives entre la concentration des pesticides, 
la teneur en COD, COP et MES et les différents écoulements. Le COD est fortement corrélé 
avec l’écoulement de subsurface alors que COP et MES sont plutôt corrélés à l’écoulement de 
surface. De ce fait, les polluants transférés dans l’ES sont bien corrélés aux MES et au COP. 
Il s’agit des molécules peu ou pas solubles. Cependant, les polluants plus solubles sont ceux 
principalement transférés dans l’ESS avec le COD. Le tableau ci-dessous résume les 
principales dynamiques retrouvées pour les différents polluants organiques et ET.  
Pendant la crue, la plupart des ET et des pesticides ont des Kd plus importants qu’en étiage. 
Ceci montre bien les risques liés à ces épisodes qui mettent en solution les polluants devenant 
ainsi plus biodisponibles pour les organismes vivants. 
La distribution des pesticides entre phase liquide et solide peut être reliée aux valeurs de Kow 
retrouvées dans la bibliographie. Ce résultat est intéressant dans la mesure où ces Kow 
pourraient être utilisés par les modélisateurs pour prédire leur distribution entre phases 
dissoutes et particulaires et par conséquence, leur comportement dans les milieux aquatiques. 
 Cette partie descriptive du travail de thèse a pour but de bien caractériser l’eau de 
surface pendant une crue typique du bassin versant afin de faciliter la reproduction des 
conditions physico chimiques en laboratoire lors de la partie expérimentale. Nous essayerons 
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donc, dans ce qui suit, de comprendre les phénomènes d’adsorption des polluants sur les 
MES, seuls ou en présence d’autres polluants, pendant une crue. 
 
 
Tableau 31 : Synthèse des résultats d’étude de la dynamique de certains polluants organiques et 
ET dans le bassin versant de la Save pendant la crue. Le réservoir ayant la plus grande 




contribuant le plus au 
transfert 
Facteurs contribuant le 
plus au transfert 
Acétolachlore ES/ESS COD 
Atrazine ES/ESS COD/COP 
Epoxiconazole ES/ESS COP/MES 
Fenpropimorphe ES COD/COP/MES 
Flusilazole ES/ESS COD/MES 
Isoproturon ES/ESS COD/MES 
Linuron ES COP/MES 
Métazachlore ES/EP COP/MES 
Métolachlore ES/ESS COD/COP 
Penconazole ES/EP COD 
Pendiméthaline ES COD 
Tébuconazole ES/ESS COP/MES 
 
As ES/EP COP 
Ce ESS COD 
Co ESS COD 
Cu ESS COD 
Li ES/ESS COD/COP 
Mo ES/EP MES 
Ni ES/ESS COD 
Pb ES COD 
Sb ES/ESS/EP COD/MES 
Sc ESS COP 
Se ES/ESS COD 
Sr ES/ESS COD 
Th ESS COD 
Zn ES/ESS/EP COP 































CHAPITRE 4  
Cas spécifique du Cu dans le BV 
méditerranéen de la Baillaury : 
approche couplée extraction chimique 







Résumé de l’article soumis à Science of the Total Environment :  
El Azzi D., Viers J., Guiresse M., Probst A., Aubert D., Caparros J., Charles F., Guizien K., 
Probst J.L. Origin and fate of copper in a small Mediterranean vineyard catchment: new 






Cas du Cu : Approche couplée extraction séquentielle-Isotopie 
187 
 
Contexte et objectifs  
 
La Bouillie Bordelaise (BB) de formule Ca(OH)2+CuSO4 est un traitement préventif contre le 
mildiou utilisé sur les feuilles et les fruits de la vigne. Depuis des siècles, le littoral 
méditerranéen Nord-Occidental est occupé par la viticulture. Les applications répétées de BB 
sur les parcelles a donc entraîné un enrichissement des sols en Cu (Chaignon et al., 2003). 
Dans le BV méditerranéen de la Baillaury, près de Banyuls-sur-Mer, la viticulture occupe 
aujourd’hui plus que 30% de la surface. La Baillaury est un petit fleuve côtier intermittent 
sujet à des crues éclairs de fortes intensités et de courtes durées, caractéristiques des BV 
méditerranéens. Le lessivage des parcelles traitées pendant ces périodes de fortes 
précipitations entraîne en mer dans la baie de Banyuls, le Cu et une variété d’autres 
contaminants (Guizien et al., 2007; Rothwell et al., 2008). Dans notre travail, nous avons 
étudié le transfert du Cu des parcelles viticoles vers le milieu marin dans les phases 
particulaire et dissoute du cours d’eau en période de crue.  
Lorsque cette thèse a débuté, notre équipe faisait partie du projet CRUMED (EC2CO) 
portant sur une observation du site de la baie de Banyuls-sur-Mer. Les objectifs de ce projet 
étaient de compléter les connaissances existantes lors de crues éclair en s’attaquant à :  
- la quantification des flux des différentes formes de phosphore et de cuivre, ainsi que 
les flux de microorganismes d'intérêt sanitaire vers le milieu marin  
- l’étude de la dynamique du devenir dans le milieu marin de ces paramètres ainsi que la 
dynamique de la biodiversité phytoplanctonique autour des crues. 
Nous avons donc saisi l’opportunité pour travailler sur ce bassin. L’intérêt de travailler sur ce 
BV ne vient pas seulement de sa petite taille (~18 km2) et de son occupation presqu’exclusive 
par la vigne mais également de la configuration semi-fermée de la baie de Banyuls-sur-Mer 
permettant d’observer une réponse préférentielle aux apports locaux, en l’isolant en partie des 
apports allochtones des fleuves avoisinants. 
Nous avons échantillonné des sols du BV à différentes profondeurs, des sédiments de 
fonds de rivière, des MES et de l’eau de rivière à l’exutoire (<0,45 µm) pendant la crue de 
février 2009. Les échantillons sont notés : SA=Sol Abandonné, SC = Sol Cultivé sous vigne, 
1 et 2 représentent respectivement l’horizon de surface et l’horizon profond. SF = Sédiments 
de fond, MES= matières en suspension, S1, S2, S3 = les stations d’échantillonnage sur les 
cours d’eau, l’amont (1) à l’aval (3=exutoire). La concentration totale en Cu obtenue par 
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attaque totale des différents échantillons nous permet d’estimer l’enrichissement par rapport à 
la roche mère locale et la contribution anthropique à cet enrichissement mais pas la 
biodisponibilité et donc la toxicité du Cu. De ce fait, nous avons effectué des extractions 
chimiques séquentielles pour avoir une idée des formes et des liaisons entre le Cu et les 
différents composés des milieux étudiés. Nous aurions ainsi la distribution du Cu entre les 
phases résiduelle et non résiduelles. La combinaison de l’extraction séquentielle avec des 
analyses isotopiques du Cu nous permettrait en plus d’émettre des hypothèses sur l’origine du 
Cu que nous retrouvons dans chacune des fractions.  
Les objectifs du travail présenté dans ce chapitre sont donc les suivants :  
 (1)  Evaluer la concentration totale en Cu et l’enrichissement des sols, sédiments de fond et 
MES du BV,  
 (2)  Estimer la contribution anthropique aux concentrations de Cu en utilisant des méthodes 
chimiques et isotopiques,  
 (3)  Déterminer la distribution du Cu entre les phases dissoute et particulaire, résiduelle et 
non résiduelles,  
 (4) Caractériser les δ65Cu isotopique de chaque phase et chaque fraction obtenue par 
extraction séquentielle afin de comprendre l’origine du Cu et son devenir après application.   
 
Principaux résultats et discussion  
 
1. Teneur totale en cuivre, enrichissement et contribution anthropique 
La méthode d’attaque totale utilisée a été validée par l’utilisation de standards donnant des 
pourcentages de récupération >93%. 
Le substratum géologique du BV est constitué de micaschistes dont la teneur moyenne en Cu 
est de 19,63 ± 0,04 µg.g-1. Tous les autres échantillons sont enrichis en Cu par rapport à la 
roche mère.  
Les sols viticoles sont deux fois plus enrichis en Cu que les sols abandonnés et ceci au niveau 
de tous les horizons échantillonnés. Le Cu pulvérisé sur les vignes arrive donc à parcourir le 
profil du sol majoritairement pendant les périodes de fortes précipitations (Rusjan et al., 
2007). Une partie du Cu reste dans le sol, l’autre partie rejoint le cours d’eau et est donc 
détectée dans les phases dissoute et particulaire des MES et des sédiments de fond.  
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Dans la phase dissoute, la teneur en Cu (5-8 µg.L-1) est 3 fois plus importante que la moyenne 
mondiale des cours d’eau (Gaillardet et al., 2003).  
Dans les sédiments de fond (SF) de la rivière, l’enrichissement en Cu suit un gradient 
décroissant de l’amont (176,34 ± 0,7 µg.g-1) à l’aval (90,43 ± 0,7 µg.g-1) du BV. Les MES 
présentent des teneurs intermédiaires (146,28 ± 1,3 µg.g-1) qui restent supérieures à la 
moyenne mondiale de 75,9 µg.g-1 proposées par Viers et al. (2009) Cette teneur étant proche 
de la teneur de SC-1 (110 µg.g-1), nous pouvons conclure que le Cu présent dans l’eau en 
période de crue vient essentiellement des sols viticoles. Les analyses isotopiques permettent 
de confirmer cette hypothèse. Les teneurs en Cu dans les MES sont supérieures à celles 
mesurées dans les sols car les MES présentent un taux de particules fines plus important, 
particules érodées des horizons superficiels qui fixent le plus les polluants (Chaignon et al. 
2003).  
Toutes ces teneurs sont supérieures aux normes de contamination établies par l’Union 
européenne (86/27/EC, 1986).  
 
 
2. Distribution du Cu entre les différentes fractions : origines anthropique et naturelle 
 
Les facteurs d’enrichissement (EF) ont été calculés après l’extraction séquentielle en utilisant 
3 normalisants : Fe, Sc et Ti et la roche mère comme référence. Les EF calculés sont présentés 
dans la figure 67. Dans les sols abandonnés, les EF sont inférieurs (2,9) à ceux des sols sous 
vigne (EF=5,7) en surface et en profondeur. Les SF suivent un gradient d’enrichissement 
décroissant de l’amont (EF=6,4) à l’aval (EF=3,2). En outre, les MES à l’exutoire ont un EF 
intermédiaire (5,3). Tous ces enrichissements sont supérieurs à la variabilité naturelle (EF=2) 
mais ils sont classés modérés à intermédiaires.  
Les contributions anthropiques à la teneur totale en Cu calculées pour les différents 
échantillons sont toutes supérieures à 60% attestant de l’impact de l’utilisation répétée de la 
BB sur ce BV viticole.  





































Figure 67 : Facteur d’enrichissement du Cu dans les différents échantillons en référence à la 




La méthode d’extraction séquentielle développée par Leleyter et Probst (1999) a été utilisée 
dans ce travail pour séparer le Cu des différentes fractions. Les résultats obtenus sont 
présentés sur la figure 68. Les fractions obtenues se divisent en fractions résiduelle et non 
résiduelles (soluble à l’eau, échangeable, acido-soluble, lié aux oxydes de Mn, lié aux oxydes 
de fer amorphes, aux oxydes de fer cristallins et lié à la matière organique).  
Dans le sol abandonné, entre 60 et 90% du Cu total sont dans la fraction résiduelle et sont 
donc d’origine naturelle alors que dans les autres échantillons, la contribution naturelle est 
inférieure à 40%. Les 60% qui restent sont distribués dans les différentes fractions non-
résiduelles et sont donc mobilisables dans le milieu, représentant ainsi un risque pour les 
organismes vivants.  
 





Figure 68 : Pourcentage du Cu total extrait dans les différentes fractions par extraction 
chimique séquentielle appliquée aux différents échantillons (SA-sol abandonné, SC-sol cultivé, 
SF-sédiments de fond, MES-matières en suspension).  
 
La distribution du Cu dans les SF et MES est proche de celle du sol viticole validant encore 
une fois l’hypothèse selon laquelle le Cu dans SF et MES vient en majorité des parcelles 
viticoles. Dans tous les cas, le Cu semble avoir une affinité pour les oxydes de Fer amorphes 
et cristallins. Ceci est en accord avec le rôle connu des oxydes de Fer dans l’adsorption des 
ETM en solution (Probst et al., 2003; Gandois et al., 2010).   
La méthode d’extraction séquentielle a été validée en comparant la somme des concentrations 
obtenues dans chaque fraction à la teneur totale obtenue par attaque totale des échantillons 
bruts. Les écarts entre les 2 sont relativement faibles (-7 et +6% sauf pour SA-2 avec un delta 
de -18%) et nous permettent de valider les résultats obtenus par cette méthode.  
 
 
3. Traçage isotopique du Cu dans le BV 
Les signatures isotopiques δ65Cu des échantillons bruts sont proches de celle de la roche mère 
(0,07‰) : 0,06 à -0,10‰ pour les sédiments de fond, 0,09‰ pour les MES, -0,06‰ et -
0,14‰ respectivement pour les sols abandonnés et cultivés. Dans la rivière, la phase dissoute 
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présente un rapport négatif (δ65Cu de -0.34 ± 0.08‰). Pour analyser ces variations de rapports 
isotopiques, nous avons déterminé les signatures de toutes les fractions obtenues par 
extraction séquentielle. Les résultats sont donnés sur la figure 69.  
Les fractions résiduelles des sols et des MES qui sont des fractions d’origine naturelle ont 
bien des signatures voisines à celle de la roche mère locale.  
Dans les sols, les fractions non résiduelles de SC-1 ont des signatures proches de la BB 
prouvant que le Cu dans ces fractions mobiles du sol est d’origine anthropique. Ce Cu est 
principalement lié à la matière organique sans fractionnement (-0,37‰) alors que le Cu de 
SC-1 associé aux oxydes de Fe est enrichi en 63Cu. Le Cu lié aux oxydes de Fer cristallins 
dans les MES a une signature proche de celle des oxydes de Fer du sol abandonné pouvant 
indiquer que ce Cu dans les MES viendrait des sols abandonnés.   
Dans les MES, trois fractions obtenues par extraction séquentielle ont des signatures 
significativement différentes de celle de la roche mère. D’abord, le Cu associé à la fraction 
soluble à l’eau a une signature de ~ 0,26‰ proche du Cu dans la phase dissoute (0,31‰). 
Ceci montre que pendant les épisodes de crues, la phase soluble des MES et des SF est en 
équilibre avec le Cu dissous de la rivière. Il n’y a donc pas de fractionnement lorsque le Cu 
passe de la phase solide à la phase dissoute. Ensuite, le Cu associé aux oxydes de Fe 
cristallins a une signature de ~ 0,5‰ en accord avec les travaux de la littérature montrant que 
le 65Cu a une préférence pour les oxydes (Asael et al., 2007; Balistrieri et al., 2008; Pokrovsky 
et al., 2008). Enfin, le Cu associé à la MO présente une signature de ~ -0,2‰ proche de celle 
de la BB. 
Les résultats sont intéressants mais plus d’analyses sur un plus grand nombre d’échantillons 
seraient à mener pour aller plus loin dans la compréhension du devenir des Cu épandus avec 






































































SA-1- Ox Fe Am
SA-1-Ox Fe Cryst
SC-1- Ox Fe Crys
SC-1- Ox Fe Am 
SC-1- MO






































Figure 69 : Composition isotopique du Cu versus 1/Cu des échantillons bruts (cercles blancs) 
et des différentes fractions issues de l’ES (cercles noirs). Le graphique du bas est un zoom de 
la zone pointillée du graphique du haut.  
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Conclusion   
De cette partie du travail de thèse, nous pouvons retenir que l’application répétée de 
fongicides à base de CuSO4 a entraîné un enrichissement notable en Cu dans le milieu (sols, 
sédiments de fond, MES et phase dissoute) par rapport à la roche mère locale. Cet 
enrichissement est dû à plus de 60% à des apports anthropiques. L’enrichissement le plus 
important reste celui des sols viticoles.  
Le Cu détecté dans le milieu est majoritairement dans la fraction résiduelle dans le sol 
abandonné alors que dans le sol cultivé, les MES et les SF, la fraction résiduelle ne compte 
que pour 30% de la teneur totale en Cu. Le reste est donc dans des fractions mobilisables, à 
risque pour les organismes vivants.  
Le couplage de l’extraction séquentielle et de l’analyse isotopique a permis d’avancer dans la 
compréhension du comportement du Cu une fois dans le milieu naturel. En effet, nous 
pouvons en retirer que :  
- La signature isotopique de l’échantillon brut peut parfois cacher la contamination et 
l’utilisation couplée de l’ES et de l’isotopie permettrait de s’affranchir de cet aléa.  
- Le Cu dans toutes les fractions résiduelles a la même signature que la roche mère 
locale montrant bien que ce Cu est d’origine naturelle. 
- C’est surtout le Cu dans le sol viticole qui a une signature proche de celle de la 
Bouillie Bordelaise attestant de la contamination. 
L’étude de ce BV caractéristique des BV méditerranéens nous a permis d’ouvrir une nouvelle 
voie dans les études du devenir des polluants en proposant une double analyse d’extraction 
chimique et d’isotopie.  
Remarque 
Comme déjà décrit dans le chapitre matériels et méthodes, nous avons échantillonné d’autres 
crues sur ce bassin versant. Toutes les crues n’ont pas pu être analysées avec le même détail 
analytique mais vous trouverez en annexe 10 les débits de la rivière, charges en MES et 
concentration en Cu dissous des différents points d’échantillonnage. Ce récapitulatif permet 
de situer la représentativité de la crue étudiée dans cet article. 
Publication 
Se référer à la page suivante. 
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Abstract  
For centuries, many Mediterranean catchments have been mainly covered with vineyards in 
which copper was widely applied to protect grapevines against fungus. In the Mediterranean-
type flow regime, brief and intense flood events multiply the stream water discharge by up to 
10 and cause important soil leaching and storm runoff. Because vineyards are mostly 
cultivated on steep slopes, high fluxes of Cu are exported at the outlet of the catchment into 
the bays. The purpose of this work is to investigate the riverine behavior and transport of this 
anthropogenic Cu by coupling a sequential chemical extraction (SCE), procedure used to 
determine Cu partitioning between residual and non-residual fractions, with δ65Cu isotopic 
measurements in each fraction. In the Baillaury catchment, a cultivated vineyard soil (CV) 
and an abandoned one (AV) were sampled at different depths. River bed sediments (BS), 
suspended particulate matter (SPM) and river water were also collected during the flash flood 
event of February 2009. Total Cu concentrations and Cu partitioning in different soils, BS and 
SPM fractions were studied using a 7-steps SCE procedure. In AV soil, SCE showed most of 
Cu in the residual phase (> 60%) whereas in CV soil, riverine BS and SPM, Cu was mostly 
(>25%) in non residual fractions, mainly adsorbed onto iron oxide fractions. Only a small Cu 
fraction was associated with organic matter (5-10%). Enrichment factors (EF), calculated by 
normalizing the Cu concentrations to those of the local bedrock using different normalizing 
elements (Fe, Sc and Ti), revealed moderate to significant enrichments (EF> 2). 
Anthropogenic contribution was estimated between 50 and 85% in all samples attesting that 
Cu currently found in the river is mainly due to human activities. Isotopic Cu compositions 
(δ65Cu) of bulk samples were similar to the bedrock therefore; detailed isotopic investigations 
on SCE fractions of superficial CV and AV soils and SPM were powerful to discriminate Cu 
origin and distribution. Copper in residual fractions was of natural mineral origin having a 
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δ65Cu close to the local bedrock (0.07‰). Cu transported in solution (δ65Cu = 0.31‰) seemed 
to be associated with the dissolved fraction (δ65Cu = 0.26‰) of SPM without the occurrence 
of any fractioning. Copper from fungicide treatment is bound to organic matter without or 
with slight isotopic fractioning. A preferential adsorption of 65Cu onto iron oxides is shown. 
Finally, combining chemical extraction approach and stable isotope ratios clearly brings new 
insight on the origin and fate of copper in such vineyard catchment. 
 
Keywords 





In the Mediterranean regions of the south of France, wine-growing is the main agricultural 
activity covering an extensive portion of land. The repeated spraying of Bordeaux mixture 
(Ca(OH)2+CuSO4) to control vine downy mildew is responsible for long-term accumulation 
of Cu in soils reaching values commonly ranging from 100 up to 1500 mg kg−1 (Chaignon  et 
al., 2003 ). Cu is then mainly transferred from the soil to the river system as a result of 
physical erosion and subsequent riverine transport of particles (Rothwell et al., 2008).  
Mediterranean hydrological regime, characterized by brief and intense flow events 
multiplying the water discharge by up to approximately 10, leads to important physical 
erosion, soil leaching and storm runoff (Guizien et al., 2007). Consequently, high fluxes of 
pollutants are exported to the outlet of the catchments during these flash flood events. 
Previous studies showed that copper seemed to be predominantly transported by suspended 
matter in runoff water (Xue et al., 2000), which can be related to the affinity of copper for 
sorption onto some components like organic matter, clay minerals and hydrous metal oxides 
(Flemming and Trevors, 1989). Suspended particulate matter (SPM) transported during these 
events is deposited in the main channel during recession periods of discharge forming stream 
bed sediments (BS). BS are considered as representative of soils they originate from and the 
analysis of BS finest fraction (<63 µm) gives an integrative view of SPM transported by rivers 
(Gaiero et al., 2003). The total amount of Cu in soils, BS and SPM gives little information on 
its availability. Copper may exist as different chemical forms or ways of binding. In its natural 
form, Cu is derived mainly from parental rock forming minerals (Jenkins and Jones, 1980) 
and it is rather bound to silicates among primary minerals forming relatively immobile 
species. On the contrary, anthropogenic copper is generally more mobile, bound to less stable 
fractions. Metal distribution can give a clearer understanding of copper mobility, availability 
and potential toxicity to living organisms (Förstner, 1993). The combination of chemical 
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sequential extraction with isotopic approaches has been seen in the literature mostly for Pb in 
forest soils (Probst et al., 2003) and in stream bed sediments (Bur et al., 2009). For Cu, the 
importance of each pollution source has not been clearly evaluated yet. The original approach 
proposed in this work would allow quantification of the intensity of contamination with 
discrimination of natural and anthropogenic Cu. In addition, it would provide information on 
the distribution of Cu between residual and non residual fractions in the samples.  
In this study, we monitored a flash flood event in the small catchment of the Baillaury 
River in the South-West of the Mediterranean coast of France. This catchment has mainly 
been covered with vineyards for centuries to produce Banyuls wine. The objectives of this 
study were:  
(1) to evaluate copper content and enrichment in soils, stream bed sediments and suspended 
particulate matter in a catchment that is representative of the soils and the agricultural 
practices of the Mediterranean wine-growing region, 
(2) to estimate anthropogenic contribution to Cu concentrations using geochemical and 
isotopic methods. 
(3) to determine the distribution of Cu between solute and particulate phases, and between 
residual and non residual fractions 
(4) to characterize the δ65Cu isotopic value of each phase and of each fraction in order to 
better understand Cu origin and fate from the soil to the river system.  
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Materials and methods 
1. Study site 
The studied area is a small Mediterranean catchment located in the Southwestern coast 
of France in the eastern part of the Pyrénées Mountains (Fig. 1). The Baillaury River, of an 
average discharge of 0.207 m3.s-1, drains a catchment of 18.2 km2 which has been occupied 
almost exclusively by vineyards for centuries. Today, 38% of its surface is occupied by this 
culture; the rest corresponds to vineyards abandoned since several decades and turned into 
grasslands. 
The landscape consists of steep slopes (25 to 50%) re-defined into small terraces cultivated 
with grapevines. In the catchment, acidic leptosols (according to World Reference Base) with 
heavy pebbles content (50-70%) are formed on shale colluviums with an underlying bedrock 
composed of Cambrian micaschists  
The climate is sub-humid Mediterranean, with a prolonged dry season and a mean annual 
rainfall of 697mm. Groundwater reservoirs being limited, the creek is dried during the 
summer season. However, with the autumn resumption of rain, the groundwater is recharged 
again and maintains continuous base flow until spring. Brief but intense flash flood events 
between September and June are characteristic of the Mediterranean hydrological regime 
leading this temporary dry river to flush abruptly after strong local rainfalls.  
Heavy rains saturate the soil, replenish the water tables and provoke important runoffs. 
Consequently, intense surface runoff is responsible for the transport of suspended matter into 
the bay of Banyuls-sur-Mer at the outlet of the river (Guizien et al., 2007). This bay is located 
north of a marine protected area and environmental monitoring has been conducted between 
September 2008 and June 2011 in this catchment within the framework of the CRUMED 
project in order to study copper impact on the marine coastal ecosystems. As part of this 
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project, 5 different flood events were sampled between January 2009 and April 2011. In this 
article, the focus will be on the only flash flood event of the year 2009, occurring on February 
3rd (Fig. 2) and increasing the Baillaury river discharge from 0.207 to 14 m3.s-1 in two days. 
The pH varied little (7.1 to 7.8) but suspended particulate matter (SPM) content increased 
from 1 to 100 mg.L-1. 
2. Sampling and pre-treatment of the samples  
Soil samples were collected in the catchment in order to characterize likely source 
materials within the study area. This small catchment has the characteristic of having the same 
soil type in all of its area in relation with the uniform bedrock. Therefore, two sampling 
stations, with 3 sampling points per station, were selected according to land cover (Fig. 1): 
CV corresponding to a currently cultivated vineyard and AV to an upstream abandoned 
vineyard for more than twenty years. Soils clay content increase from the altitudes (4%) to the 
bottom valley (11%). Soil depth also increases from the upper (30 cm) to the downward parts 
(45 cm) of the slopes due to coluvial deposition. In all soil profiles, two main horizons were 
identified and sampled: the upper horizon (0-15 upstream and 0-30 cm downstream) and the 
deep horizon. The number 1 will be attributed to the superficial horizon (AV-1, CV-1) and 2 
to the deep horizon (AV-2, CV-2). Soil pH upstream varies from 6.5 (deep horizons) to 7.2 
(surface horizons). Downstream, surface horizons have average pH of 5 and deep horizons 
reach 5.5. Cationic exchange capacity is low in all soils (< 1 meq.100g-1). Organic matter 
content in the upper less cultivated parts is more important (average 20 g.kg-1) than in the 
vineyards downward (10 g.kg-1). In each station, the three samples were mixed to prepare a 
representative sample of the station. 
Stream BS and river SPM play a crucial role in the adsorption and dispersion of metals 
downstream. Subsequently, at the peak of the studied flood event, 30 liters of river water were 
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collected manually over a bridge at the catchment outlet (S3- Fig.1). SPM was separated by 
Continuous-Flow Ultracentrifugation at 0.22 µm. BS were sampled at three sites throughout 
the river (Stations S1, S2 and S3 – Fig.1), immediately after the end of the flood event. They 
were taken in the first centimeters of stream bed sediments using plastic tubes. 
Sampling was done with plastic materials that were all washed with 1.0 M high quality HCl 
for 48h then rinsed four times with Milli-Q water to avoid contaminations. Storage took place 
in a cold room at 4°C.  
BS, SPM and soil samples were all air-dried then carefully homogenized in an agate mortar, 
quartered and sieved to obtain 3 separate fractions : the fine fraction (<63 µm), the coarse 
fraction (63 µm-2 mm) and the fraction > 2 mm.  
In addition, a bedrock micaschist sample was taken in the altitudes of Banyuls at an outcrop 
but deep enough in the bedrock to avoid any surface contamination by anthropogenic inputs. 
The bedrock served as a reference for copper of natural mineral origin in the catchment. 
Finally, a sample of the Bordeaux mixture sprayed on the vineyards of the catchment in 2008 
was provided by local wine growers. 
3. Chemical treatments and analyses 
 Total Mineralization  
Mineralization was performed in a clean room on the fine fraction (<63 µm) of BS, SPM and 
soils because metals are known to be preferentially associated to this fraction (Gaiero et al., 
2003). For each sample, 0.1 g dry weight was digested with 1 mL of two times-distilled HNO3 
+ 1 mL of concentrated HF. The mixture was heated at 85°C for 12 hours then evaporated to 
dryness at the same temperature. Next, 1 mL of double-distilled HNO3 was added to the dry 
residue for 4 hours before evaporation and addition of 0.6 mL of two-times-distilled HNO3 
again. Afterwards, 0.6 mL of H2O2 35% was used to destroy the organic matter. This step was 
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repeated three times. Then, solutions were evaporated at 50°C and underwent ultrasonic 
dissolution in 2 mL of double-distilled HNO3. At this point, most solutions were clear. If not, 
the residue underwent again the last step (HNO3 + H2O2). This procedure has been 
successfully tested by N’Guessan et al. (2009) and Bur et al. (2009). 
During the dissolution procedure, blanks and standards (SRM-1646a (estuarine sediment), 
SUD-1(lake sediment), WQB-1 and STSD-3 (stream sediments)) received the same treatment 
as the samples to evaluate potential external contamination process and valuable efficiency of 
the chemical procedure. Recovery rates of used standards were all satisfactory: 100.6% for 
SRM-1646a, 94.7% for SUD-1, 95.5% for WQB-1 and 93.3% for STSD-3. Thus, the total 
mineralization can be considered reliable. 
 Sequential Chemical Extraction procedure (SCE) 
A large number of protocols for sequential chemical extractions have been proposed in the 
literature. In this study, the procedure applied is based on Leleyter and Probst (1999) because 
it has been previously developed for fluvial sediments, has been adapted for soil samples by 
Probst et al. (2003) and its efficiency, selectivity and repeatability have been validated. This 
method considers seven successive fractions extracted by specific reagents with decreasing 
pH: (1) dissolved with water; (2) exchangeable; (3) bound to carbonates; (4) bound to 
manganese oxides; (5) bound to amorphous iron oxides; (6) bound to crystalline iron oxides; 
(7) bound to organic matter and (8) residual (incorporated in the crystalline structure of the 
minerals). The extractants, the time and the temperature of reaction for these different 
fractions are listed in Table 1. The indicated quantities refer to 1.0 g of dry weight samples 
(AV-1, CV-1 and SPM) sieved at 63 µm in order to take into account the grain size 
distribution variability and to get comparable results. After each step, the residue was filtered 
(0.45 µm) and washed with 20 mL of distilled water. The leachates were stored in 
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polypropylene bottles at 4°C until chemical analyses. The residue, dried at 40°C, then 
underwent the next extraction step. After the ultimate step, residual fractions were dissolved 
following the total mineralization procedure described above. The SCE procedure was 
performed in a clean room with continuous agitation to increase the interaction surface 
between the reagent and the sample. All used reagents were Merck KGaA analytical grade of 
Ultrapure quality. Everything was handled with Teflon or polypropylene materials in order to 
avoid contaminations. Blanks (composed of reagents only) were prepared in order to control 
the cleanness of the procedure.  
The accuracy of SCE was validated by comparing the sum of the 8 fractions obtained by SCE 
with the results of total mineralization of bulk samples.  
Major element and Cu concentration analyses 
All samples were analyzed for major elements and Cu content. Major elements were 
measured using a Thermo IRIS INTREPID II XDL ICP-OES. 
Cu concentrations were measured by ICP-MS (Agilent 7500 CE) at the laboratory 
Géosciences Environnement Toulouse (GET, Toulouse, France) using single-point calibration 
against a standard solution of known concentration. Indium and rhenium were used as internal 
standards to correct for instrumental drift and eventual matrix effects. The detection limit was 
1 nM and the relative standard deviation (RSD) was lower than 5%. Quality of measurements 
was controlled with blanks and standards (cited before).  
 Calculation of copper enrichment and anthropogenic contribution  
A geochemical approach was used considering that the total Cu (Cutotal) measured in each 
sample was equal to the sum of Cu from the natural lithogenic source and Cu resulting from 
anthropogenic activities (Eq.1). 
Cutotal = Culithogenic + Cuanthropogenic         (1) 
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To normalize trace elements, the earth crust is often used in the literature as a reference 
material (Soto-Jiménez and Paez-Osuna, 2001; Pekey, 2006). However, in the case of small 
catchments, like the Baillaury catchment, the earth crust was shown to be non representative 
of the local bedrock chemical composition (Reimann and De Caritat, 2005; N’Guessan et al., 
2009) and thus might lead to a wrong estimation of the anthropogenic contribution. Therefore, 
in our case study, the local bedrock (Cambrian micaschists) was chosen as the 
uncontaminated reference material. Therefore, the enrichment factor (EF) was calculated by 





















        (2) 
The choice of the reference element is not universal and depends on lithological and 
physicochemical characteristics of the study area (Reimann and De Caritat, 2005). Elements 
such as Cs (Roussiez et al., 2005; N’Guessan et al., 2009), Sc (Hernandez et al., 2003; Hissler 
and Probst, 2006) and Fe (Schiff and Weisberg, 1999) are commonly used. In our case study, 
Fe, Sc and Ti were all tested. Sc and Ti are of natural origin and are supposed to be 
conservative during weathering processes and not contaminated (Tam and Yao, 1998). In 
addition, Fe, a semi-conservative element, was selected because it has been proven to have the 
same behavior than Cu in cultivated soils (Gavalda et al., 2005). 
Anthropogenic contribution (AC) is then calculated (Eq.3) and expressed as the percentage of 
anthropogenic Cu in the total Cu of each sample. 



















 Cu stable isotope measurements 
All the gross samples and the fractions resulting from sequential extraction of SPM, CV-1 and 
AV-1 were analyzed for Cu isotopes.  
Cu isotopic composition was measured at Toulouse (GET) on the Neptune MC-ICP-MS 
(ThermoFinnigan). Cu has two stable isotopes of mass 63 and 65, which have average 
abundances of 69.17% and 30.83%, respectively. Cu was isolated from the bulk sample using 
the purification procedure of Maréchal et al. (1999) on the AG-MP-1 anion exchange resin 
(Bio-Rad, USA). Poly-Prep chromatography columns (0.8 x 4 cm) (Bio-Rad, USA) were used 
for the elemental separation. After the resin was cleaned with MilliQ® deionized water (18.2 
Ω) and 0.5 N HNO3, the conditioning of the resin (1.6 mL) and the loading of the sample (300 
ng of Cu in 1 mL) were performed with 7 N HCl. The hydrogen peroxide was added into the 
acid solution at a 0.001% concentration to avoid the presence of Cu in a different redox state. 
The matrix was eluted with 10 mL of 7 N HCl and Cu was collected in the next fraction (20 
mL of 7 N HCl). Because isotopic fractionation may occur during the elemental separation on 
the ion-exchange resin (Maréchal and Albarède, 2002), we analyzed only the samples for 
which the separation procedure produced a 100% yield, taking into account the analytical 
uncertainties. A Zn standard (JMC 3-0749L) was added to the purified Cu fractions and a Cu 
(NIST 976) + Zn (JMC 3-0749L) standard mixture was run as a bracketing standard. The 
concentration of Cu and Zn in the sample or standard is kept at the same level (300 µg.L-1). 
The mass bias correction on the 65Cu/63Cu copper ratio was performed using two different 
methods: the bracketing method and the internal correction using Zn isotopes ratio (66Zn/64Zn, 
67Zn/64Zn, 68Zn/64Zn, and 68Zn/66Zn) and an exponential law correction. 
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1. Characteristics and composition of the samples : soils, sediments, 
suspended matters and local bedrock  
The average major elements content in the local bedrock (micaschist, this study), in the 
catchment soils at different depths, in the stream BS and in SPM, are indicated in table 2, 
together with the average universal continental crust composition by Rudnick and Gao (2003) 
and the new median European soil composition (De Caritat et al., 2012) for comparison 
purpose. The major element composition of the soils, BS and SPM was similar to that of the 
local bedrock, with aluminum and iron as the most abundant cations.  
Total copper concentrations, determined after total mineralization, are mentioned in table 3 
(in µg.g-1, means of triplicate analyses). The local bedrock content is close to universal crust 
concentration value. But all other samples are enriched in Cu compared to the local bedrock 
(19.63 ± 0.04µg.g-1). The vineyard soil horizons (CV-1, CV-2) were up to two times more 
concentrated in Cu than the non-presently cultivated soil horizons (AV-1, AV-2). In BS, 
copper content decreased from the upstream (176.34 ± 0.7 µg.g-1) to the downstream stations 
(90.43 ± 0.7 µg.g-1). The SPM indicated an intermediate Cu concentration of 146.28 ± 1.3 
µg.g-1. At the outlet, for our sampling point at a discharge of 10 m3.s-1 and a particulate 
content of 80 mg.L-1, knowing the concentration of soluble Cu (5.75± 0.2 µg.L-1) and of 
particulate Cu (146.28 ± 1.3 µg.g-1), we can calculate a Cu partitioning coefficient Kd 
(dissolved / particulate) of 0.49. 
The δ65Cu of the local bedrock and gross BS, SPM and soils are reported in table 4. The local 
bedrock (0.07‰), BS (0.06 to -0.10‰) and SPM (0.09 ‰) presented similar isotopic 
compositions. Both AV and CV soils had negative δ65Cu (respectively -0.06 and -0.14). The 
water samples (<0.2 µm after centrifugation) exhibited a higher isotopic composition (δ65Cu = 
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0.31‰). On the contrary, the Bordeaux mixture presented the lowest isotopic signature with a 
δ65Cu = -0.34 ± 0.08‰.  
2. Enrichment factors and anthropogenic contribution 
After the sequential extractions, 69% of Fe, 83% of Sc and 94% of Ti were found in the 
residual fraction confirming the accuracy of the choice of these normalizers (as already 
evidenced for Cs by N’Guessan et al., 2009). Indeed, the non-residual fraction of the elements 
corresponds to the sum of the fractions of the seven steps of the extraction procedure (table 1), 
whereas the residual fraction corresponds to the remaining part included in the mineral lattice. 
The EF calculated are shown in Fig.3. It is generally accepted that EF smaller than 2 reflects 
natural variability of the sample’s mineralogical composition (Hernandez et al., 2003). 
Sutherland (2000) proposed a classification according to which a moderate enrichment is 
indicated by an EF ranging between 2 and 5, a significant enrichment between 5 and 20, a 
very high enrichment between 20 and 40 and an extreme enrichment >40. According to this 
classification, moderate to significant enrichments were noted for all the samples as compared 
to the bedrock. The use of the local bedrock allows decreasing the enrichment threshold to 1.5 
(Roussiez et al., 2005).  
In AV-1, EF was smaller (2.9) than in CV-1 (5.7). The difference was also visible in the deep 
horizons were CV had higher EF (4.2 versus 2.5). BS samples followed a decreasing gradient 
of enrichment from upstream (EF=6.4) to downstream (EF=3.2). Consequently, SPM at the 
outlet of the catchment had an intermediate EF value (5.3) which represents an average value 
of the different EF calculated for the finest fractions of the soils through the catchment. 
The average anthropogenic contribution to the total copper concentrations in the samples was 
calculated using Eq. 3 and the different normalisers. Table 5 shows the average distribution of 
Cu between anthropogenic and natural sources indicating an obvious anthropogenic 
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contamination of BS, SPM and soils. Non-cultivated soils (today abandoned) showed less 
anthropogenic contribution (~60%) than cultivated ones (~76%). Bed sediments had a higher 
Cu anthropogenic contribution upstream (~ 84%) than downstream (~69%), SPM indicated 
however, the same anthropogenic contribution than that of BS upstream. Positive correlations 
(r2 > 0.8, n=8, P<0.02) were indeed found between anthropogenic contribution and EF for 
every normalizer (Fig.4). 
3. Sequential extractions and Cu isotopic signatures of the fractions 
The concentration of Cu in each defined copper fraction in soil, BS and river SPM samples is 
presented in table 6 whereas the percentage of each fraction as compared to the total Cu 
content is represented in figure 5. For all the samples, Cu concentration in the residual 
fraction was between 30 and 55 µg.g-1. Major differences between the samples occurred in the 
non residual fractions. Copper bound to carbonates (F3) increased from 0 in the abandoned 
soil (AV) to 13 µg.g-1 in the suspended matter (SPM). In addition, Cu bound to amorphous 
iron oxides (F5) and organic matter (F7) can be more than five times higher in the cultivated 
vineyard (CV), the bed sediments (BS) and SPM as compared to AV. 
Concerning the distribution of Cu (Fig. 5) in soils, the percentage of Cu in the residual 
fraction was more important in deep horizons than in superficial ones. In AV, Cu distribution 
differed from that found in CV, BS and SPM. In fact, for AV, Cu was more predominantly 
found in the residual fraction (>59%), followed by crystalline iron oxides (F6, 11-20%), 
amorphous iron oxides (F5, 8-16%) and organic matter (F7, ~3%). The non residual fractions 
were less important in the abandoned soil horizons (AV-1, AV-2) as compared to CV 
horizons (CV-1, CV-2), BS and SPM. In fact, in CV, BS and SPM, residual Cu accounted for 
less than 40%. The sum of dissolved (F1), exchangeable (F2) and acido-soluble (F3) fractions 
reached 7% for CV-1, 16% for CV-2, 5% for BS S1, 8% for BS S2, 14% for BS S3 and 12% 
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for SPM S3 whereas in AV it was close to zero. Another difference is the amorphous iron 
oxide fraction increasing from 8-16% for AV to 20-53% for the other samples. In all samples, 
Cu bound to organic matter and crystalline iron oxides was significant however; Cu seemed to 
have low affinity for manganese oxides (F4). 
In order to validate the extraction method, the sum of Cu content in every fraction was 
compared to the total mineralization values. Low delta values were obtained in most cases 
between the two approaches, varying for most between -7% and +6% except for the deep 
horizon AV-2 reaching -18%. This allowed us to validate the extraction method used. 
To determine the sources of Cu in the catchment, isotopic ratios (δ 65Cu in‰) were analyzed 
and assembled in fig.6 with errors ranging between 0.05 and 0.1‰. Detailed values for 
isotopic signatures of the fractions of the sequential extraction (applied on AV-1, CV-1 and 
SPM) are presented in table 6. It can be seen that the residual fractions of all three samples 
had δ 65Cu values close to zero and therefore to the bedrock (0.07‰). It is in the non residual 
fractions that δ 65Cu differed from the bedrock. In CV-1, non residual fractions had negative 
signatures (F5=-0.58‰, F6=-0.7‰, F7=-0.37) closer to the Bordeaux mixture signature (-
0.34‰) than to the bedrock. On the contrary, in AV-1, these fractions had positive signatures 
(F5=0.60‰, F6=0.32‰) closer to the river soluble Cu signature (0.31‰). The dissolved 
fraction (F1) of SPM exhibited a δ 65Cu of 0.26 ‰ close to the soluble Cu. Crystalline iron 
oxides in AV-1 and SPM also had positive signatures (F6, respectively 0.32 and 0.48‰) close 




1. Cu behavior from soils to suspended matters 
Superficial Cultivated Vineyard (CV-1) presented Cu contents (>112 µg.g-1) close to those 
found by Ribolzi et al. (2002) ranging around 115 µg.g-1 in the top soils of Mediterranean 
vineyard terraces. The CV soils also had higher Cu concentrations than the abandoned ones 
(AV >60 µg.g-1) but both had Cu levels largely exceeding the average of European soils (15 
µg.g-1, De Caritat et al., 2012) and the baseline value of 28 µg.g-1 proposed for contamination 
in agricultural soils of the European Mediterranean region (Micó et al., 2007). Brun et al. 
(1998) also found higher Cu concentrations (up to 100 folds) in cultivated vineyard soils than 
in woodland plots found in a similar Mediterranean catchment in the Hérault department 
(France). The Cu concentrations in all the soil horizons exceeded the warning and critical 
legislative limits (50 and 140 µg.g-1, respectively, Council Directive 86/278/EC, 1986) 
established in Europe for Cu contents in agricultural soils. In our study, the mean value for all 
soil samples averaged 87.65 µg.g-1. To reach such present-day concentrations, considering a 
mean depth of soil of 45 cm and a natural Cu concentration equal to the bedrock content, at 
least 400 Kg of Cu would have been spread per hectare throughout history on the catchment 
soils and are therefore presently stocked. 
The Cu spread on vineyard soils with the Bordeaux mixture moved from the surface to 
the deepest soil horizons because not only the surface horizon, CV1, but also the deepest 
horizon, CV-2 was enriched in Cu as compared to the local micaschist bedrock. Even after 
being abandoned for more than twenty years, AV still indicated Cu enrichments in both 
superficial and deep horizons (EF > 2). This shows that Cu delivered by human activities 
persists in soil for a long time and should be considered before changing the soil use. Nóvoa-
Muñoz et al. (2007) showed identical copper contents in different layers of vineyard soils 
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referencing it to a leveling of Cu values in the whole soil profile. The removal of Cu to deeper 
layers is mostly done during heavy precipitations and depends on the properties of the soil. 
Brun et al. (1998) found no vertical distribution of Cu in calcareous soils however an 
important deep enrichment was observed in acid soils due to higher Cu mobility at low pH. In 
the sub-Mediterranean winegrowing region of Slovenia, Rusjan et al. (2007) found a 
significant mobility of Cu content to soil depth in various soil types even if the highest 
content is detected in topsoil layers. 
Part of Cu stays in the soils however another part is affected by soil leaching or by physical 
erosion and reaches the stream in which Cu could be detected soluble in water or adsorbed 
onto BS and SPM.  
Soluble Cu concentrations (5 to 8 µg.L-1) in the river water were more than three folds the 
world’s average concentration (Gaillardet et al., 2003) in the dissolved phase (1.48 µg.L-1) 
showing that the Cu transported can be easily mobilized once in the environment.  
The SPM collected during the flood event were also highly concentrated in Cu (146.28 ± 1.3 
µg.g-1) superior to the world average concentration of 75.9 µg.g-1 proposed by Viers et al. 
(2009). The Cu content in SPM was close to that of CV-1 (110 µg.g-1). It can be supposed that 
(i) Cu mainly comes from vineyard soils similar to those sampled; those soils being the most 
significant contributive area of SPM since most probably erosion is higher in the vineyard 
soils; (ii) Cu in SPM illustrates a mean integrative value of soil erosion for the whole 
catchment. These statements income a higher Cu content in surface layer of vineyard soil than 
measured counterbalanced by the dilution of particles from abandoned soil less erosive and 
less Cu enriched. Anyway, SPM content remained slightly higher than CV-1 which might be 
explained by the mobilization of the finest particles due to erosion processes of the first soil 
centimeters. The finest particles have the highest specific surface area and thus are Cu 
enriched. Indeed, a sampling of the 0-2 cm surface layers of several soils in the Hérault 
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Mediterranean vineyard basin, showed close average copper contents to SPM (~200 µg.g-1) 
(Chaignon et al., 2003). It is worth noticing that Cu concentration in SPM of the Baillaury 
River was close to that found in the Aire River (Yorkshire, England) directly receiving 
sewage treatment and industrial Cu enriched effluents (Dawson and Macklin, 1998). Aside 
from showing that fungicide treatments in vineyards can lead to significant contaminations of 
river waters with the suspended matter, our results reveal that agricultural practices can have 
the same impact as domestic and industrial activities.   
If we assume a total SPM content of 1g.L-1 usually detected at the peak of flash flood events 
in the Baillaury River but mostly corresponding to world average concentration of suspended 
sediments in surface runoff (Probst and Sigha, 1989), for an average discharge of 10 m3.s-1 
during this storm event, 1.03 g.s-1 of particulate non residual Cu would have been transported 
along with 0.58 g.s-1 of soluble Cu leading to fluxes of 1.6 g.s-1 of potentially available and 
toxic Cu. Flemming and Trevors (1989) determined thresholds of toxicity to most living 
organisms between 5 and 100 µg.L-1. These threshold concentrations would give, in our 
conditions, toxic fluxes between 0.05 and 1 g.s-1 inferior to the fluxes found in the Baillaury 
basin. This points out the importance of pollutant transfer in this catchment during storm flow 
events. 
Analyses of BS showed a decreasing Cu concentration from upstream (S1) to downstream 
(S3), probably due to mixing with relatively less contaminated water and sediment. These 
concentrations remained superior to the world baseline of 39 µg.g-1 (Callender, 2004) or bed 
sediments values (18.86 µg.g-1) from river draining intensively crop cultivated catchments 
from the Midi-Pyrenees region in the south west of France (N’Guessan et al., 2009). The 
highest Cu content (≈176 µg.g-1) was obtained for BS at S1 situated next to a cultivated 
parcel. Upstream the BS Cu content exceeded the surface soil layer of the cultivated soil, 




2. Cu partitioning between the different fractions: anthropogenic 
versus natural sources 
The observed EF and AC in soils, BS and SPM demonstrated moderate to significant 
contamination. However, since total Cu content is an insufficient variable to characterize its 
behavior once in the environment, the proportions of Cu in residual and extractible fractions 
were identified.  
The residual fraction contains the Cu incorporated into the mineral matrices. The EF 
calculated for these residual fractions varied between 1.2 and 1.7. Most of the Cu in the 
abandoned soil samples (AV-1, AV-2) was in the residual fraction (respectively 60 and 87% 
of total Cu) and so can be considered as natural and stable. These results are in accordance 
with the ~60% presented by Ribolzi et al. (2002) in a close Mediterranean wine growing 
catchment.  
On the other hand, because of the Bordeaux mixture spreading, the cultivated vineyard (CV-1, 
CV-2) showed opposite distributions with less than 40% of Cu in the residual fraction, the rest 
having the ability to be easily mobilized from the non residual fractions. Similar percentages 
were found for BS and SPM. This confirms again the hypothesis that SPM and BS mostly 
came from cultivated soils in which the anthropogenic contribution of Cu is the most 
important. In all cases, among the non residual phases, the major fractions were Cu adsorbed 
onto amorphous and crystalline Fe oxides while the minor ones were the adsorbed onto Mn 
oxides, soluble, exchangeable, acido-soluble and bound to organic matter fractions. This is in 
agreement with the well known ability of Fe oxide coatings to scavenge trace metals from 
solution (Dawson and Macklin, 1998; Probst et al., 2003; Gandois et al., 2010). The strong 
affinity between Cu and organic matter indicated in many studies (Arias et al., 2004; Nóvoa-
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Muñoz et al., 2007, Komárek et al., 2008) is more evident (~10%)  in sediments and 
particulate matter than in soils (~5%). The differences could be related to particle size 
distribution and content of Fe oxides and organic matter as already shown by Probst et al. 
(2003) for different French forested soils.  
 
3. Isotopic tracing : constraint of origin and processes 
Soils 
δ65Cu in the residual fraction of CV-1 and AV-1 were similar to that of the local bedrock and 
of the residual fraction of SPM, attesting of the natural origin of Cu in these fractions. Note 
that the Cu isotopic composition of the micashist constituting the parental rock of the 
Baillaury River catchment is close to that measured by Mathur et al. (2012) in a black shale 
formation from Pennsylvania-USA (δ65Cu = 0.03‰ ± 0.15). δ65Cu in fractions from CV-1 are 
close to the Bordeaux mixture proving that most of Cu in this soil is of anthropogenic origin. 
This Cu was most obviously bound to organic matter (OM) without or with slight 
fractionation (-0.37‰) whereas Cu associated with iron oxide in this soil sample seems to be 
enriched in light 63Cu isotope. This is not in accordance with the results in the literature 
showing that there is enrichment in heavy isotopes on the surface of oxyhydroxides and on 
soil organic matter (Balistrieri et al., 2008; Pokrovsky et al., 2008, Bigalke et al., 2010). 
Further investigations should therefore be carried out to understand why the vineyard soil 
showed different fractionation than laboratory experiments in literature; potential interactions 
with the surrounding environment should be suspected. The 63Cu being preferentially fixed in 
the cultivated soil, this could explain the enrichment in 65Cu of BS, SPM and river water in 
this study (see next section). In AV-1, higher δ65Cu ratios were observed in the Fe oxides. 
These isotopic ratios were close to the crystalline Fe oxides of suspended matter so Cu in this 
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fraction of SPM might originate from the abandoned soils where an aging process, defined as 
the transformation of geochemically ‘active’ Cu to ‘inactive’ Cu, takes place with time and 
could explain the higher affinity of Cu for oxides in AV compared to CV (Pietrzak and 
McPhail, 2004).  
River bottom sediments (BS) and suspended particulate matters (SPM)  
Bulk BS and SPM had the same δ65Cu signature as the local bedrock (δ65Cu~0‰) but this 
does not mean that isotopic signatures are not efficient indicators of Cu contamination. 
Indeed, by combining isotopic signatures and sequential extractions, i.e. by analyzing δ65Cu 
not only in the bulk SPM samples but also in each residual and non residual fraction, 
interesting results can be pointed out. Three SPM fractions delivered by sequential extractions 
had significantly different isotopic ratios than the bedrock (Cu associated to the soluble 
fraction ~ 0.26‰, Cu associated to crystalline Fe oxides ~ 0.5‰ and Cu associated to OM ~ -
0.2‰) Organic matter linked fraction is closer to the Bordeaux mixture pole, which has a 
negative δ65Cu (~ -0.35‰).  
It was shown in various studies (Ehrlich et al., 2004; Fernandez and Borrok, 2009) that the 
oxidative dissolution of natural rocks may cause the development of isotopically higher δ65Cu 
in the solution compared to the bedrock This may explain the higher isotopic δ65Cu value of 
river water soluble phase with respect to the local bedrock. The difference between the 
isotopic values of the soluble phases and the adsorbed fractions is also reported in the 
literature (~ -0.7 ‰ by Balistrieri et al., 2008). In our study, δ65Cu value measured for 
particulate Cu was lower, respectively -0.05 ‰ and 0.09‰ in the bulk BS and SPM than in 
the soluble Cu (0.31‰). Copper associated to the dissolved fraction of SPM had a δ65Cu of 
~0.26‰ close to the signature of soluble Cu in river water (δ65Cu = 0.31‰). The similarity of 
isotopic composition between the soluble and dissolved Cu may suggest that during the flash 
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flood the “dissolved phase” contained in solids would be the main contributor of the river 
soluble phase. The results imply that there is no fractionation during this transfer from the 
solid phase to the liquid phase. Note that the dissolution of the iron oxides rich in heavy 
isotopes during the flood event could also contribute to the soluble flux of copper in the river. 
Vance et al. (2008) reported a δ65Cu ranging from 0.02 (Missouri) to 1.45‰ (Changjiang) for 
soluble Cu in rivers. All these rivers exhibit a clear tendency of enrichment in the soluble 
phase of 65Cu compared to the isotopic range of rocks (“solid Earth”). These authors proposed 
that this fractionation may be the result of the complexation of 65Cu by dissolved organic 
matter. This is consistent with the experimental work of Jouvin (2009) showing that Cu-
humic acids complexes favour the enrichment of 65Cu. We have no data to estimate the 
fraction of Cu complexed by OM in the dissolved phase of the Baillaury River but the high 
concentration of dissolved organic carbon (DOC=3 to 8 mg.L-1) during the flood events may 
explain the high δ65Cu signature of the river soluble phase. By contrast, the low δ65Cu of the 
Cu associated to particulate OM is not in agreement with the work of Jouvin (2009) showing 
the preferential association of humic substances with the heavy isotopes. The isotopic 
composition of Cu associated to crystalline Fe oxides is in good agreement with the work of 
Balistrieri et al. (2008) and Pokrovsky et al. (2008). The fact that Cu linked to crystalline Fe 
oxides had higher δ65Cu values is coherent with previous studies stipulating that there is a 
preferential incorporation of the heavy isotope, 65Cu, into the oxidized species (Asael et al., 
2007). Indeed, the heavier isotope adsorbs onto the oxide surface with shorter and so, stronger 
metal oxygen bonds. It has been recently demonstrated that 65Cu will be enriched in the 
species where Cu is more strongly bound (Bigalke et al., 2010). This theory could explain the 
preferential liaison between 65Cu and oxide surfaces. Cu showed greater fractionation during 
adsorption onto crystalline Fe oxides relative to amorphous Fe oxides (Balistrieri et al., 2008). 
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That is why Cu in amorphous Fe had a lower δ65Cu value (-0.01‰). In BS and SPM, an 
average of 45% of the total Cu was found to be adsorbed onto amorphous Fe oxides: this 
explains why the isotopic signature of the bulk BS and SPM is close to the δ65Cu value of this 
non-residual fraction.  
Nevertheless, more investigation is needed to fully understand the behavior of Cu after 




Combination of geochemical and isotopic methods helped making progress in the 
comprehension of Cu transport and fate in vineyard catchments. The main results that can be 
retained from this study are: 
- Long term application of Cu-based fungicides has led to high concentrations of Cu in 
all the compartments of the catchment: soils (57-121 µg.g-1), river bed sediments (90-
176 µg.g-1), river suspended matters (146-191 µg.g-1) and dissolved fraction of river 
waters (5 to 8 µg.L-1). These concentrations are all superior to the legislative limit 
established by the EU. 
- Enrichment factors in reference to the local bedrock show that Cu detected is not 
entirely of natural sources. The most important enrichments are in the vineyard 
cultivated soils proving that the majority of the Cu in this catchment comes from the 
Bordeaux mixture treatments.  
- Calculations of the anthropogenic contribution also point out the important part of 
anthropogenic Cu in the total Cu contents. It varies from 50% in the abandoned 
vineyard soils to more than 75% in the cultivated soil, river bottom sediments and 
suspended particulate matters. 
- Cu is mainly in the residual fraction in the abandoned soil however, in the cultivated 
topsoil layer, BS and SPM, the residual fraction accounts only for ~ 30%. The rest is 
therefore in extractible fractions potentially mobile and thus toxic for the ecosystems. 
In this extractible non-residual fraction, the minority fractions are the soluble Cu, 
exchangeable Cu and Cu adsorbed onto Mn oxides; the most important affinity of Cu 
is for amorphous and crystalline Fe oxides. 
- Isotopic ratios measured in bulk samples and in the different fractions (residual and 
non-residual) show that :  
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• The signature of the total sample is not always sufficient to know the origin of 
the studied element. Combining a chemical sequential extraction with the 
isotopic measurements was a powerful tool to get a clearer insight of Cu 
distribution and mobility in the environment.  
• Copper in residual fractions of soils, BS and SPM is of natural origin because 
it has the same signature as the local bedrock.  
• Particularly in the surface horizon of the vineyard soil, copper has an isotopic 
ratio close to that of the Bordeaux mixture.  
• Copper transported in solution could be associated to the soluble fraction of 
SPM without the occurrence of any fractioning. 
As a whole, in this typical Mediterranean watershed, due to the continuous wine production 
since more than 100 years and the high annual rate of antifungal treatment, contamination 
levels of Cu are detected in soils, sediments and river waters. Nevertheless, it was observed 
that there is an important Cu fractionation for Cu supplied by Bordeaux mixture and for Cu 
originating from natural weathering of the local bedrock, leading to very different Cu isotopic 
ratio in the various compartments of the catchment (soil, sediment, river) and in the different 
fractions (residual and non-residual). The history of the cultivated soils (abandoned or not), 
the Cu affinity for the different compounds (DOC for river water, organic matter, iron oxides 
for soils and sediments) and the weathering rate are the main factors controlling the isotopic 
ratio of Cu in this catchment and the riverine Cu inputs into the Banyuls Bay. 
However, further analyses over a longer monitoring period including several storm events and 
at different moments of the storm event is needed to further determine the ranges of variation 
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Table 1: Protocol summary of the 7-steps sequential extraction procedure for 1g of dry weight 
sample < 63 µm, based on Leleyter & Probst, 1999. 
Table 2: Average major element composition (mg.g-1) of the samples with reference to: (a) 
UCC: Upper Continental Crust by Rudnick and Gao, 2003, (b) Ap = new median soil total 
concentrations determined by continental-scale geochemical surveys in Europe (GEMAS Ap), 
De Caritat et al., 2012. CV (Cultivated Vineyard) and AV (Abandoned Vineyard) are sampled 
soils (from the surface 1 to depth 2). River Bed Sediments (BS) were collected from upstream 
to downstream (S1 to S3) and river Suspended Particulate Matter (SPM) was sampled at the 
catchment outlet (S3). 
Table 3: Copper concentrations in bulk samples (means of triplicate values) with reference to 
(a) UCC: Upper Continental Crust by Rudnick and Gao, 2003; (b) Turekian et Wedepohl, 
1961, (c) new median soil total concentrations determined by continental-scale geochemical 
surveys in Europe (GEMAS Ap) (De Caritat et al., 2012); (d) Callender (2004); (e) average of 
all our measurements during different flood events between 2009 and 2012, n=8; (f) Viers et 
al., 2009; (g) Gaillardet et al., 2003.  
Table 4: Copper isotopic ratios δ 65Cu (‰) of the bulk samples with an error between 0.05 
and 0.1‰ and the reference ranges from the literature. Missing values result of analytical 
problems. 
Table 5: Contributions of natural and anthropogenic sources to the total copper concentrations 
in soils, river bed sediments and suspended matters. Each value (%) is an average of the 
contributions calculated with the three normalizers (Fe, Sc and Ti). SD is the the standard 
deviation for this mean value.  
Table 6: Copper content (µg.g-1 of sample) and δ 65Cu (‰) of total fraction and in the 
different extraction fractions of studied samples.  
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Table 1: Protocol summary of the 7-steps sequential extraction procedure for 1g of dry weight 
sample < 63 µm, based on Leleyter & Probst, 1999. 
 
Fraction Reagent pH Reaction time Temperature 
        
  
1. Dissolved 
with water 20 mL water 5.7 30 min. 20°C  
  
        
2. 
Exchangeable 
10 mL 1M nitrate 
magnesium 5.0 2 hours 20°C  
  
    
  
  
3. Bound to 
carbonates 
10 mL 1M sodium 






4. Bound to 
manganese 
oxides 
10 mL 0.1M 
hydroxylammonium 
chloride 
3.5 30 min. 20°C  
    
  
    
5. Bound to 
amorphous 
iron oxides 




3.0 4 hours in the dark 20°C  
      
  
  
6. Bound to 
crystalline 
iron oxides 





2.3 30 min. 80°C  




7.  Bound to 
organic 
matter 
 1)   3 mL 0.02M 
HNO3 and 8 mL  
H2O2 35% 
2.0 
5 hours 85°C 
  2) 5 mL 3.2M 
ammonium acetate 
(20%  (v/v) HNO3) 







Table 2: Average major element composition (mg.g-1) of the samples with reference to: (a) 
UCC: Upper Continental Crust by Rudnick and Gao, 2003, (b) Ap = new median soil total 
concentrations determined by continental-scale geochemical surveys in Europe (GEMAS Ap), 
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De Caritat et al., 2012. CV (Cultivated Vineyard) and AV (Abandoned Vineyard) are sampled 
soils (from the surface 1 to depth 2). River Bed Sediments (BS) were collected from upstream 
to downstream (S1 to S3) and river Suspended Particulate Matter (SPM) was sampled at the 
catchment outlet (S3). 
 
 
Bedrock UCC (a) 
Soils Ap 
(b) 
Bed sediments SPM 
S3 
  







mg.g-1   
Al 69.0 81.5 38.4 36.0 32.3 41.0 55.6 82.7 74.7 79.4 78.7 
Ca 1.9 25.7 11.0 9.5 1.6 2.3 8.6 12.1 9.1 14.3 15.5 
Fe 28.9 39.2 22.4 22.9 18.1 22.6 25.2 37.7 33.9 39.9 41.1 
K 22.0 23.2 21.0 20.7 14.3 23.5 15.8 22.6 20.2 23.5 24.2 
Mg 9.5 15.1 6.1 6.3 5.1 5.6 6.0 11.6 10.6 12.7 15.7 




Table 3: Copper concentrations in bulk samples (means of triplicate values) with reference to 
(a) UCC: Upper Continental Crust by Rudnick and Gao, 2003; (b) Turekian et Wedepohl, 
1961, (c) new median soil total concentrations determined by continental-scale geochemical 
surveys in Europe (GEMAS Ap) (De Caritat et al., 2012); (d) Callender (2004); (e) average of 
all our measurements during different flood events between 2009 and 2012, n=8; (f) Viers et 
al., 2009; (g) Gaillardet et al., 2003. 
 
 Samples 
Cu in µg.g-1 (soil, 










Local Bedrock 19.63 ± 0.04 This study 
UCC  28 (a)-Rudnick and Gao, 2003 
Average shale  45 (b)-Turekian et Wedepohl, 1961 
AV-1 60.32 ± 0.9 this study 
AV-2 56.96 ± 1.0 this study 
CV-1 112.74 ± 0.4 this study 
CV-2 102.54 ± 0.3 this study 
Ap  15 (c)-De Caritat et al., 2012 
BS S1 176.34 ± 0.7 this study 
BS S2 130.96 ± 2.0 this study 
BS S3 90.43 ± 0.7 this study 
world average BS 
baseline  39 (d)-Callender (2004) 
SPM S3 146.28 ± 1.3 this study 
Average particulate Cu  191.87 ± 92.1 (e)-this study 
World average SPM 




Soluble copper 5.75 ± 0.2 this study 
 
Average soluble 
copper  7.54 ± 3.3 
 
(e)- this study 
 
 
World Average  1.48 (g)-Gaillardet et al., 2003 
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Table 4: Copper isotopic ratios δ 65Cu (‰) of the bulk samples with an error between 0.05 
and 0.1‰ and the reference ranges from the literature. Missing values result of analytical 
problems. 
Samples δ 65Cu (‰) References 
Bordeaux Mixture -0.34  
This study 




River Bottom sediments:  
BS S1 -0.05 
BS S2 -0.10 
BS S3 0.06 
River suspended matter  
SPM S3 
0.09 
River Soluble copper 0.31 
Parent native Cu -3.0 to +1.2 Ehrlich et al., 2004 





Table 5: Contributions of natural and anthropogenic sources to the total copper concentrations 
in soils, river bed sediments and suspended matters. Each value (%) is an average of the 
contributions calculated with the three normalizers (Fe, Sc and Ti). SD is the the standard 
deviation for this mean value. 
 
 
Natural origin Anthropogenic 
Contribution 
% SD % SD 
AV-1 39.1 8.2 60.9 8.2 
AV-2 42.0 9.9 58.0 9.9 
CV-1 20.7 4.1 79.3 4.1 
CV-2 27.6 8.1 72.4 8.1 
BS-S1 15.7 1.2 84.3 2.5 
BS-S2 18.3 0.6 81.7 4.5 
BS-S3 31.1 2.8 68.9 10.9 





Table 6: Copper content (µg.g-1 of sample) and δ 65Cu (‰) of total fraction and in the different extraction fractions of studied samples.  
Extraction fractions are noted F1 to F7 as defined in table 1. nd stands for not determined values either because of none detectable Cu contents 
either because of analytical problems. None filled spaces are those for which no isotopic analysis was conducted yet.
 F1 F2 F3 F4 F5 F6 F7  Residual  
Total 
Mineralization 
 Cu  
δ 
65Cu Cu  
δ 
65Cu Cu  
δ 
65Cu Cu  
δ 
65Cu Cu  
δ 
65Cu Cu  
δ 
65Cu Cu  
δ 
65Cu Cu  
δ 
65Cu Cu  
δ 
65Cu 
AV-1 0.03 nd 0.05 nd 0.17 nd 0.07 nd 10.57 0.60 13.53 0.32 2.28 - 38.94 0.00 60.32 -0.06 
AV-2 0.02 - 0.15 - 0.68 - 0.1 - 5.84 - 8.25 - 1.65 - 54.49 - 56.96  - 
CV-1 0.57 nd 4.99 nd 3.28 nd 0.24 nd 42.71 -0.58 26.89 -0.7 4.5 -0.37 37.62 -0.03 112.74 -0.14 
CV-2 0.2 - 6.85 - 11.44 - 0.33 - 24.83 - 19.62 - 1.39 - 46.01 - 102.54  - 
                   
BS 
S1 0.67 - 0.52 - 7.98 - 0.48 - 90.77 - 16.78 - 10.55 - 41.88 - 176.34  -0.05 
BS 
S2 0.47 - 0.38 - 10.47 - 0.15 - 66.68 - 13.85 - 11.01 - 36.96 - 130.96  -0.1 
BS 
S3 0.42 - 0.61 - 12.67 - 0.05 - 33.04 - 9.54 - 7.6 - 30.82 - 90.43 0.06 
                   
SPM 




Fig.1: Location of the study area with the main sampling points. The watershed is delimited in 
red. S1, S2 and S3 are river bed sediments sampling points.  
Fig.2: Hydrograph and hyetograph for the period surrounding the flash flood event of 
February 2009.  
Fig.3: Enrichment factors (EF) for copper in different samples using the local bedrock as 
background and Fe, Sc and Ti as normalizers. 
Fig.4: Relationships between the anthropogenic contributions (% of total Cu) and the 
enrichment factors calculated using different normalizers. 
Fig.5: Sequential extraction results presented as the percentage of each fraction in the total 
copper content in abandoned, cultivated soils, in bed sediments and in suspended matter (see 
sample references in table 2) during the flash flood event of February 2009.  
Fig.6: Cu isotopic compositions versus 1/Cu: values for the bulk samples (white circles) and 
the extraction fractions (black circles) of the various samples of soils, river bed sediments and 






Fig.1: Location of the study area with the main sampling points. The watershed is delimited in 
red. S1, S2 and S3 are river bed sediments sampling points. In S3, at the outlet, water was 
also sampled. CV (Cultivated Vineyard) and AV (Abandoned Vineyard) are the soil sampling 
points. Source: IGCS-BDSol-LR-version n°2006, INRA Montpellier SupAgro, Ministry of 





Fig.2: Hydrograph and hyetograph for the period surrounding the flash flood event of 
February 2009.  









































Fig.3: Enrichment factors (EF) for copper in different samples using the local bedrock as 
background and Fe, Sc and Ti as normalizers. The EF limit represented at 2 indicates copper 
exclusively provided by local bedrock. For sample references, see table 2. 
 
  

























Fig.4: Relationships between the anthropogenic contributions (% of total Cu) and the 





Fig.5: Sequential extraction results presented as the percentage of each fraction in the total copper content in abandoned, cultivated soils, in bed 
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Fig.6: Cu isotopic compositions versus 1/Cu: values for the bulk samples (white circles) and 
the extraction fractions (black circles) of the various samples of soils, river bed sediments and 
suspended particulate matters (see sample references in table 2). b) is a zoom of the doted part 
































Approche expérimentale des échanges 
eau-MES pour des polluants 









Dans la dernière partie du travail, nous avons reproduit les conditions du milieu naturel afin 
de mieux comprendre les phénomènes d’adsorption des polluants sur les MES en période de 
crue. Nous étudierons les différents cas présentés dans la partie « Matériels et méthodes ».  
Nous commencerons par un descriptif des conditions du milieu naturel, reproduites et 
contrôlées expérimentalement. Ensuite nous présenterons les cinétiques d’adsorption et les 
isothermes d’adsorption obtenues pour chaque polluant étudié seul. Enfin, nous étudierons les 
interactions des polluants vis-à-vis de leur adsorption sur les MES et nous essaierons 








Description des conditions du milieu reproduites 
expérimentalement   
 
 
1. Choix des MES et de l’eau  
Afin de se rapprocher le plus possible des conditions naturelles, nous avons choisi de faire les 
expériences d’adsorption de polluants sur les MES prélevées sur la Save  au pic de la crue de 
mai 2010, le 6 mai à 5h du matin. L’eau utilisée est aussi celle du pic de crue obtenue après 
séparation des phases dissoutes et particulaires par centrifugation en continu (coupure à 0,22 
µm). Afin d’assurer une bonne remise en suspension et ré-humectation des MES, le mélange 
MES/eau est mis sous agitation, à température ambiante 12h avant le début des expériences. 
Une bonne connaissance du milieu de départ est primordiale pour permettre l’interprétation 
des résultats. La composition physico-chimique de l’eau ayant déjà été analysée et présentée 
au chapitre 3 de ce manuscrit, nous connaissons donc bien ses caractéristiques qui sont 
résumées ici dans le tableau 32.  
 
Tableau 32 : Caractéristiques physico-chimiques de l’eau de la Save prélevée au pic de la crue de 
mai 2010 et utilisée dans les expériences d’adsorption.  
 
 EAU PIC DE CRUE 
pH 8,1 
Conductivité (µS.cm-1) 247 
Alcalinité (mgHCO3.L-1) 157,60 
COD (mg.L-1) 7,61 
MES (mg.L-1) 726 
COP (mg.L-1) 15,56 
Ca (mg.L-1) 51,20 
K (mg.L-1) 4,18 
Mg (mg.L-1) 6,49 
Na (mg.L-1) 6,60 
Cl (mg.L-1) 15,81 
NO3 (mg.L-1) 8,53 
PO4 (mg.L-1) 0,03 
SO4 (mg.L-1) 5,20 
Cd (µg.L-1) 0,012 ± 0,00 
Cu (µg.L-1) 3,055 ± 0,09 
Aclonifène (µg.L-1) 0,081 
Alachlore (µg.L-1) 0,002 
 




En parallèle, les MES ont aussi été caractérisées et analysées. Le tableau 33 montre leurs 
principales caractéristiques.  
 
Tableau 33 : Principales caractéristiques des MES de pic de crue utilisées dans les manipulations 
d’adsorption.  
 
 MES PIC DE CRUE 




Limon 83%  
Sable 3% 




SiO2 (%) 56,75 
Al2O3 (%) 16,45 
Fe2O3 (%) 6,46 
MnO (%) 0,15 
MgO (%) 1,33 
CaO (%) 1,28 
Na2O (%) 0,30 
K2O (%) 2,57 
TiO2 (%) 0,88 
P2O5 (%) 0,25 
PF (%) 13,04 
Surface spécifique (m2.g-1) 26,06 ± 0,08 
Teneurs en polluants étudiés 
Aclonifène (µg.g-1) 0,059  
Alachlore (µg.g-1) 0,001 
Cd (µg.g-1) 0,415 ± 0,01 
Cu (µg.g-1) 39,5 ± 0,29 
 
 
2. Choix des polluants  
Le choix des polluants est basé sur les résultats du suivi de la crue de mai 2010, toujours dans 
le but de se rapprocher des conditions naturelles. Dans le cas des pesticides, nous voulions 
une molécule qui soit peu soluble et une autre très soluble dans l’eau afin de comparer le 
comportement des deux. Parmi les pesticides détectés dans les échantillons à des 
concentrations assez élevées, le métolachlore et l’aclonifène sont sortis du lot. Pour pouvoir 
doser facilement les pesticides aux concentrations faibles (<10 µg.L-1) proches du milieu 
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naturel avec la contrainte du faible volume de manipulation  (vu que nous étions limités par la 
quantité de MES disponible), nous avons choisi de travailler avec des pesticides marqués au 
14C. L’acquisition du  métolachlore sous sa forme marquée au 14C  n’étant par contre pas 
facile, l’alachlore, ayant les mêmes substituants, la même lipophilie et facilement disponible 
sous sa forme marquée au 14C, a été choisi en remplacement. Pour les ETM, nous avons 
choisis deux métaux à fort caractère anthropique et à toxicité connue que nous avons détectés 
dans nos BV à savoir le Cd et le Cu. 
Nous avons utilisé les solutions mères ci-dessous pour réaliser nos expériences d’adsorption 
sur les MES:  
- Cd : 0,996 ± 0,04 mg.L-1 
- Cu : 0,989 ± 0,02 mg.L-1 
- Aclonifène (14C) : 395 dpm/ng Aclonifène => 79 000 dpm dans 20 mL pour donner 
10,0 µg.L-1. 




3. Suivi du pH 
Afin de s’assurer que les conditions du milieu ne varient pas pendant les expériences, nous 
avons fait un suivi du pH. Ce pH est important puisqu’il peut modifier considérablement les 
échanges entre les phases dissoute et particulaire dans le cas du Cd et du Cu. Il varie peu dans 
toutes les situations étudiées (Fig.70) et reste entre 7,6 et 8,3.   
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Dans le cas des pesticides, le pH du milieu ne peut pas être modifié par l’ajout du spike à pH 
neutre. Cependant, le pH pourrait être modifié après l’établissement de l’équilibre dû aux 
réactions ayant lieu entre les sites réactifs des pesticides et des MES. Il manque dans notre 
travail un suivi du pH plus rigoureux dans le cas des pesticides.  
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Figure 70 : Evolutions du pH : a) pendant la cinétique d’adsorption, b) au temps d’équilibre 
à différentes charges en MES, c) au temps d’équilibre à différentes concentrations en Cd et 
Cu. 
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Expérimentations préliminaires sur l’adsorption des 
polluants présents seuls dans le milieu 
 
1. Cinétique d’adsorption  
Dans cette première section nous présenterons les cinétiques d’adsorption obtenues pour les 
quatre polluants étudiés : aclonifène, alachlore, Cd et Cu.  
Dans ces expériences, nous avons fixé la charge en MES à 1g.L-1 correspondant à la moyenne 
mondiale de charge dans les eaux de l’écoulement de surface (Probst et Sigha, 1989). La 
concentration en polluant de 10 µg.L-1 est choisie parce qu’elle correspond à des valeurs qui 
peuvent être mesurées lors des pics de crue pour certains polluants étudiés. Des expériences 
avec différentes charges en MES et concentrations de polluants nous ont permis de valider ces 
choix. Elles seront présentées ultérieurement. Après l’injection du polluant, le mélange est 
mis en agitation continue et des prélèvements sont faits à t = 1, 5, 10, 15, 30, 45 minutes puis 
1, 2, 4, 8, 10, 24 et 48 heures. A chaque prélèvement, 10 mL sont filtrés puis le filtrat et le 


















Dans ce qui suit, nous présenterons la concentration du polluant dans la solution à chaque 
point de prélèvement (figures 72 à 75, a), puis sa concentration dans les MES (figures 72 à 75, 
b) et le % adsorbé (figures 72 à 75, c).  L’objectif de ces expériences sur les cinétiques est de 
déterminer le temps de contact nécessaire pour atteindre l’équilibre d’adsorption.  
Figure 71 : Schématisation de l’expérience d’adsorption avec des teneurs en MES et en 
polluants fixes. 
Polluant à 10 µg.L-1 
MES de pic de 
crue à 1 g.L-1 
Eau de pic de crue 




1.1 Les pesticides : Aclonifène et alachlore 
 La figure 72 nous montre que dès les premières minutes, l’aclonifène est adsorbé sur 
les MES jusqu’à plus que 80%. Gouy et al. (1999) estiment à 93% le taux d’adsorption de 
l’aclonifène sur les sédiments de fond à l’équilibre en condition de crue. En effet, ce pesticide 
est caractérisé par une importante hydrophobicité entraînant une forte adsorption (Mazzella et 
al., 2007). La concentration initiale en aclonifène à 10 µg.L-1 avec une charge en MES de 1 
g.L-1 atteint un équilibre dans le dissous autour de 1  µg.L-1 avec une bonne concordance entre 
























Figure 72 : Cinétique d’adsorption de l’aclonifène : a) dissous, b) adsorbé et c) % adsorbé dans 
le temps. MES de pic de crue (>0,22 µm) 1 g.L-1 dans l’eau de la Save au pic de crue (filtrée). pH 
entre 7,5 et 8,5. Le bilan donne une récupération de 50 à 70% du totale spiké détecté ensuite 
dans la solution et les MES. 
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Contrairement à l’aclonifène, l’alachlore est très soluble. Son adsorption totale est inférieure à 
10% (Fig.73) mais il est également adsorbé en majorité dès les premières minutes. Gouy et al. 
(1999) estime à 5,7% le taux d’adsorption de l’alachlore sur les sédiments de fond à 


























 Ces expériences ont permis de déterminer un temps de contact optimal pour 
l’adsorption des pesticides sur les MES. 2 h (marquées en pointillé noir sur les graphiques) 
seraient suffisantes pour atteindre la majorité de l’adsorption des pesticides. Dans la 
littérature, le temps de contact estimé pour atteindre l’équilibre est de quelques heures. Moins 
que 4h seraient nécessaires pour Gao et al. (1998) pour l'adsorption de 7 pesticides de 
propriétés physico-chimiques différentes sur des sédiments de fond. Martins et Mermoud 
(1998) estiment aussi à moins de 4 h le temps nécessaires pour atteindre l’équilibre de 
l’adsorption de 4 herbicides nitro-aromatiques sur du sol. 16 h sont avancées par  Boivin et al. 
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Figure 73 : Cinétique d’adsorption de l’alachlore : a) dissous, b) adsorbé et c) % adsorbé dans le 
temps. MES de pic de crue (>0,22 µm) 1g.L-1 dans l’eau de la Save au pic de crue (filtrée). pH 
entre 7,5 et 8,5. Le taux de récupération de l’alachlore introduit est de 102 ± 4%. 
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(2005) pour 5 autres pesticides sur des sols à caractéristiques contrastées. La majorité des 
études d’adsorption de pesticides est faite sur du sol et des sédiments, rares sont les études sur 
les MES pouvant nous servir de base. 
 
1.2  Les métaux : Cd et Cu 
 Dans le cas du Cd, l’adsorption est aussi très rapide, le plateau est atteint au bout des 
30 premières minutes (Fig.74). Le Cd est adsorbé sur les MES avec un taux atteignant 90%. 
Serpaud et al. (1994) avancent des taux d’adsorption du Cd de 75 à 85% sur des sédiments de 
fond de la rivière Mazelle au Nord de Limoges. Le minimum de Cd dissous apparaît au bout 
d’une demi-heure de contact. Ce résultat correspond bien à ceux trouvés dans la littérature : 
40 minutes pour Sen Gupta (2006) : et 30 minutes pour Jiang et al. (2010). Ensuite, l’équilibre 

























0 500 1000 1500 2000 2500 3000
















 1  2c)
0 60 120 180 240 300 360 420 480

















 1   2a)
0 500 1000 1500 2000 2500 3000












 1   2b)
Figure 74 : Cinétique d’adsorption du Cd : a) dissous, b) adsorbé et c) % adsorbé dans le temps. 
MES de pic de crue (>0,22 µm) 1g.L-1 dans l’eau de la Save au pic de crue (filtrée). pH entre 7,9 et 
8,2. Le taux de récupération du Cd introduit est de 108 ± 31%. 
Echanges eau-MES de polluants organiques et inorganiques 
251 
 
Dans le cas du Cu, l’adsorption atteint son maximum plus lentement que le Cd mais le Cu est 
également adsorbé jusqu’à 90% (Fig.75). Le plateau du Cu est atteint après 7 h environ. 
Bibby et al. (2008) atteignent des taux d’adsorption de Cu identiques (>90%) sur des MES de 
BV plus ou moins fortement contaminées mais aussi fortement contaminés à différents 
régimes et différentes saisons. Serpaud et al. (1994) atteignent un maximum de 80% 
d’adsorption du Cu sur des sédiments de fond. 
 Dans la littérature, l’adsorption de ces deux ETM est la même : elle est rapide et 
intense au début puis devient lente et faible jusqu’à atteindre un pallier d’équilibre 
d’adsorption/désorption. Selon Jiang et al. (2010), entre 80 et 100% de l’adsorption du Cu et 
du Cd se font pendant le premier jour de contact avec de la kaolinite naturelle. 6-7 h sont 
nécessaires pour que l’équilibre d’adsorption du Cd sur la chitine se fasse (Benguella et 
Benaissa, 2002). En conclusion, pour les ETM nous choisirons un temps de contact de 24 h 
pour être dans un équilibre optimal (pointillé noir sur les graphiques).  
Il est important ici de noter que, pour certains auteurs (Garnier et al. 2006), 24 h ne sont pas 
suffisantes pour atteindre l’équilibre d’adsorption sur les MES. 48 h seraient, dans leurs 
études, plus appropriées pour que des éléments tels que Cd, Zn, Co, Mn, Fe, Ag et Cs 
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Figure 75 : Cinétique d’adsorption du 
Cu : a) dissous, b) adsorbé et c) % 
adsorbé dans le temps. MES de pic de 
crue (>0,22 µm) 1g.L-1 dans l’eau de la 
Save au pic de crue (filtrée). pH entre 7,9 
et 8,2. Le taux de récupération du Cu 
introduit est de 106 ± 33%. 
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Le coefficient de partage dissous / particulaire diminue avec le temps de contact (Fig.76) 
atteignant aussi un plateau au bout d’une heure pour le Cd (il se stabilise autour de 0,1) et au 
bout de 8 heures 30 pour le Cu (il se stabilise autour de 0,15). Cette diminution montre bien 
que ces éléments passent de la phase dissoute vers la fraction particulaire avec le temps. Pour 
les pesticides, l’adsorption se fait tellement vite que nous ne voyons pas très bien l’évolution 








Figure 76 : Evolution des coefficients de partage dissous/particulaire des ETM étudiés (Cd à 
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2. Effet de la charge en MES sur l’adsorption des polluants 
Il s’agit maintenant d’étudier l’évolution de l’adsorption des polluants en fonction de la 
charge en MES en exploitant les valeurs à t=2h pour les pesticides et t=24h pour les ETM. Le 
but est de déterminer le rôle de la charge en MES dans les phénomènes d’adsorption afin 
de savoir où se situent les charges en MES que nous avons observées pendant la crue et de 
définir la charge que nous choisiront pour étudier les multi-pollutions. Le schéma de 
l’expérience est le même que celui de la figure 71 mais dans ce cas, seule la concentration en 
polluants est fixe et la charge en MES varie. 
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 Figure 77 : Evolution de l’adsorption de 
l’aclonifène en fonction de la charge en 
MES du cours d’eau : a- teneur en 
solution, b-concentration sur les 
particules, c-% adsorbé. MES de pic de 
crue (>0,22 µm) dans l’eau de la Save au 
pic de crue (filtrée). pH entre 8,0 et 8,5. 
Taux de récupération de l’aclonifène 
introduit est de  103± 15%. 
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Figure 78 : Evolution de l’adsorption 
de l’alachlore en fonction de la 
charge en MES du cours d’eau : a- 
teneur en solution, b-concentration 
sur les particules, c-% adsorbé. MES 
de pic de crue (>0,22 µm) dans l’eau 
de la Save au pic de crue (filtrée). pH 
entre 8,0 et 8,5. Le taux de 
récupération de l’alachlore introduit 
est de 100 ± 6%. 
Figure 79 : Evolution de l’adsorption 
du Cd en fonction de la charge en 
MES du cours d’eau : a- teneur en 
solution, b-concentration sur les 
particules, c-% adsorbé. MES de pic 
de crue (>0,22 µm) dans l’eau de la 
Save au pic de crue (filtrée). pH entre 
7,6 et 7 ,8. Le taux de récupération du 
Cd introduit est de 110 ± 20 %. 





























Les courbes montrent que plus la charge en MES augmente, plus les polluants sont adsorbés. 
Ceci s’explique par le fait qu’il y a plus de sites d’adsorption à disposition. Cependant, à 
partir d’une certaine charge (~1 g.L-1), la capacité d’adsorption n’augmente plus et se 
stabilise. Ceci a également été observé dans la bibliographie où la limite pour le couple 
Cd/chitine est fixée à 6 g.L-1 de chitine pour une concentration en Cd de 100 mg.L-1 
(Benguella et Benaissa, 2002). Ils attribuent cet effet à la formation d’aggrégats à fortes 
concentrattions en substrat, ce qui diminue la surface d’adsorption à disposition. Gupta et 
Bhattacharyya (2006) fixent la limite à  5 g.L-1 d’argile pour une concentration de 50 mg.L-1 
de Cd. Bowman et Sans (1985) ne trouvent pas d’influence de la charge en adsorbant sur la 
partition entre solide et liquide de plusieurs insecticides sur différents sols et argiles 
commerciales. Les résultats dépendent évidemment du couple polluant/substrat et des 
conditions du milieu en question. Le pourcentage adsorbé augmente alors que la teneur du 
polluant dans la fraction particulaire diminue. Plus de polluant sont adsorbés puisque les sites 
d’adsorption disponibles sont plus nombreux par contre l’adsorption par g de MES diminue 
probablement par effet d’encombrement et phénomène de dilution. En effet dans certains 
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Figure 80 : Evolution de l’adsorption du 
Cu en fonction de la charge en MES du 
cours d’eau : a- teneur en solution, b-
concentration sur les particules, c-% 
adsorbé. MES de pic de crue (>0,22 µm) 
dans l’eau de la Save au pic de crue 
(filtrée). pH entre 7,7 et 8,0..Le taux de 
récupération du Cu introduit est de 65 ± 
9 %. 
 
Echanges eau-MES de polluants organiques et inorganiques 
256 
 
couples substrats-polluants, la formation d’agrégats à fortes charges en substrat a été mise en 
évidence. La formation de ces agrégats entraînerait la diminution de la surface d’adsorption 
disponible et le blocage des sites (Venkataraman et al., 1988; Sampedro et al., 1995; 
Benguella et Benaissa, 2002; Gupta et Bhattacharyya, 2006). Des études ont montré que la 
charge en substrat influence aussi le temps nécessaire pour atteindre l’équilibre (Benguella et 
Benaissa, 2002). Ceci pourrait expliquer pourquoi nous voyons une stabilisation aux fortes 
teneurs en MES. Il aurait peut être fallu attendre plus longtemps pour avoir les mêmes taux 
d’adsorption à l’équilibre pour les fortes charges. 
Pour un volume donné, plus la charge en MES est importante, plus les sites de fixation 
potentiels existent pour les polluants présents dans le milieu. Pour savoir jusqu’à quel point la 
charge en MES peut influencer le devenir des polluants dans le milieu, nous avons tracé les 
isothermes entre le pourcentage de polluant adsorbé et la charge en MES (Figures 75 à 78 




×= max           Équation 13 
où A= le pourcentage adsorbé, Amax = le pourcentage de saturation, Km=la charge en MES 
donnant une adsorption égale à la moitié de Amax et S = la charge en MES.  
 
Les paramètres estimés par le logiciel PRISM sont présentés dans le tableau 34.  Les 
équations complétées des isothermes modélisées à l’aide de l’Eq.13 y sont également reprises. 
Les paramètres montrent une adsorption maximale des polluants proche des résultats de la 
cinétique obtenus dans notre travail. La charge en MES donnant des adsorptions égales à la 
moitié de l’adsorption maximale de chaque polluant est inférieure au 1/3 de la charge que 
nous choisirons pour nos expériences, à savoir 1 g.L-1 (pointillé noir sur les figures). Ces 
paramètres peuvent permettre d’estimer les teneurs de substrat à introduire dans les processus 
de dépollution des eaux (Tran et al. 1999).  
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Les coefficients de partage dissous/particulaire des pesticides augmentent avec la charge en 
MES (Fig.81). Il apparaît donc que les pesticides s’adsorbent moins à fortes charges. Les Kd 
(dissous/particulaire) de l’alachlore sont plus importants que ceux de l’aclonifène car 
l’alachlore est plus hydrophyle. Dans les travaux de thèse de Taghavi (2010) sur le même BV, 
les Kd de l’aclonifène sont du même ordre de grandeur que les coefficients de partage que 
nous obtenons. Ils augmentent de la même façon avec la charge en MES. Les coefficients de 




Figure 81 : Evolution des coefficients de partage dissous/particulaire des pesticides (aclonifène à 





























 Aclonifène Alachlore Cd Cu 
Amax (%) 74,08 10,38 106,6 104,0 






























Intervalle de confiance à 95%  
Amax 64,86-83,31 6,88- 13,89 93,31-119,8 96,71-111,2 
Km 0,0-8,881 0,0-847,5 112,5-422,4 70,23-167,3 
r2 0,27 0,09 0,94 0,96 
Coefficient de partage dissous/particulaire (Kd) 
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Dans la littérature, nous avons beaucoup de difficultés à trouver des données concernant les 
mêmes polluants sur le même substrat (MES) dans les mêmes conditions. Une comparaison 
de nos résultats était donc difficile.  
 
3. Effet de la concentration introduite en polluant sur l’adsorption  
 
Il s’agit maintenant d’étudier l’évolution de l’adsorption des polluants en fonction de la 
concentration initiale en polluant introduite en exploitant les valeurs à t = 2 h pour les 
pesticides et t = 24 h pour les ETM. Le but est de déterminer la concentration « maximale » 
d’adsorption de polluant. Le schéma de l’expérience est le même que celui de la figure 71 
mais dans ce cas, seule la charge en MES est fixe et la concentration en polluants varie. 
 
Les résultats présentés sur les figures 82 à 85 montrent qu’avec l’augmentation de la 
concentration en polluant introduite, nous avons des teneurs dans le dissous et dans le 
particulaire plus importantes. Une différence apparaît cependant entre pesticides et ETM au 
niveau du pourcentage adsorbé à l’équilibre. Pour les pesticides, l’adsorption augmente au 
départ avec la teneur introduite jusqu’à atteindre un niveau à partir duquel le taux 
d’adsorption diminue dans le cas de l’aclonifène et se stabilise dans le cas de l’alachlore. Il 
nous faudrait plus de points intermédiaires pour déterminer les points à partir desquels les 
comportements changent. Nemeth-Konda et al. (2002) et Boivin et al. (2005) montrent que 
l’accessibilité des pesticides aux sites d’adsorption dans les sols diminue lorsque la 
concentration en polluant augmente. Pour les ETM, les taux d’adsorption diminuent à partir 
des premières charges. Une compétition pour les sites d’adsorption en serait la cause 
(Kadiravelu et Namasivayam, 2003).  
 
A faible concentration en polluants, l’adsorption concerne les sites à fortes énergies. Le 
nombre de moles adsorbées par g est faible et augmente lentement (Singh et al. 1993). Avec 
l’augmentation de la concentration en polluants, les sites à fortes énergies se saturent vite et 
les polluants commencent à occuper les sites à plus faibles énergies ce qui entraîne une 
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r2= 0,81 ; p<0,05
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Figure 83 : Evolution de l’adsorption de 
l’alachlore en fonction de la 
concentration initiale d’alachlore 
injectée. a- teneur en solution, b-
concentration sur les particules, c-% 
adsorbé. MES de pic de crue à 1 g.L-1
(>0,22 µm) dans l’eau de la Save au pic 
de crue (filtrée). pH entre 7,5 et 8,0. 
Le taux de récupération de l’alachlore 
introduit est de l’ordre de 91 ± 5%. 
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Figure 82 : Evolution de l’adsorption de 
l’aclonifène en fonction de la 
concentration initiale d’aclonifène 
injectée. a- teneur en solution, b-
concentration sur les particules, c-% 
adsorbé. MES de pic de crue à 1 g.L-1
(>0,22 µm) dans l’eau de la Save au pic 
de crue (filtrée). pH entre 7,6 et 8,0. Le 
taux de récupération de l’aclonifène 
introduit est de l’ordre de 80 ± 15%.  
 



































Figure 84 : Evolution de l’adsorption 
du Cd en fonction de la concentration 
initiale de Cd injectée. a- teneur en 
solution, b-concentration sur les 
particules, c-% adsorbé. MES de pic 
de crue à 1 g.L-1 (>0,22 µm) dans l’eau 
de la Save au pic de crue (filtrée). pH 
entre 7,7 et 7,9. Le taux de 
récupération du Cd introduit est de 
l’ordre de 84 ± 13%.  
Figure 85 : Evolution de l’adsorption 
du Cd en fonction de la 
concentration initiale de Cd injectée. 
a- teneur en solution, b-
concentration sur les particules, c-% 
adsorbé. MES de pic de crue à 1 g.L-
1
 (>0,22 µm) dans l’eau de la Save au 
pic de crue (filtrée). pH entre 7,7 et 
8,0. Le taux de récupération du Cd 
introduit est de l’ordre de 82 ± 25%. 
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Dans la littérature, les données montrent que le temps nécessaire pour atteindre l’équilibre 
dépend aussi de la teneur initiale en polluant. Par exemple pour le Cd sur la chitine ; 3 h 
seraient nécessaires jusqu’à 60 mg.L-1, 5 h pour 100 mg.L-1, 8 h pour 200 mg.L-1 (Benguella 
et Benaissa, 2002). Nous arrivons ici à la même conclusion que précédemment, des études 
plus précises à différentes teneurs introduites et sur un lapse de temps plus long seraient 
intéressantes à lancer. 
 
A la charge en MES choisie pour la suite (1 g.L-1),  nous avons choisi d’injecter les polluants 
à une concentration de 10 µg.L-1. Cette concentration est représentée par un pointillé noir sur 
les graphiques (c) et donne une adsorption maximale pour une charge en MES de 1 g.L-1. 
 
Grâce à ces résultats, nous avons essayé de déterminer les coefficients caractéristiques pour 
chaque polluant en se basant sur les équations de Freundlich et de Langmuir rappelées ci-
dessous :  
 




      (Eq.5) 
où Qe est la quantité adsorbée (mol.g-1) à l’équilibre, Ce la concentration à l’équilibre (mol.L-







+=      (D’après Eq.6) 
 
où Qe est la quantité adsorbée (µg.g-1) à l’équilibre, Ce la concentration à l’équilibre (µg.L-1), 
Qmax la capacité maximale d’adsorption (µg.g-1) et KL la constante de Langmuir liée à la 
température et au système adsorbant-adsorbant étudié.  
 
Le modèle de Freundlich représente mieux l’adsorption de ces polluants que le modèle de 
Langmuir. En effet, Freundlich concerne l’adsorption sur une surface hétérogène alors que 
Langmuir concerne l’adsorption sur une surface homogène. Les MES étant à surface 
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hétérogène, tous les sites d’adsorption ne sont pas énergétiquement homogènes, par 
conséquent, l’adsorption est moins bien linéarisée par le modèle de Langmuir (Stumm and 
Morgan 1981). Les coefficients obtenus avec le modèle de Freundlich sont résumés dans le 
tableau ci-dessous. Ces coefficients permettent de prévoir la quantité adsorbée en ayant la 
dissoute et vice versa.  
 
Tableau 35 : Coefficients de Freundlich calculés pour les différents polluants dans le système 
étudié. 
 
  Aclonifène Alachlore Cd Cu 
Freundlich n 1,13 1,00 1,17 1,14 
KF 1,47 0,08 7,76 7,54 
R2 0,54 0,97 0,91 0,85 
 
Les coefficients de corrélation sont satisfaisants dans tous les cas. Même si les valeurs des 
coefficients de Freundlich n’ont qu’une signification théorique limitée, il n’est pas sans intérêt 
pour l’étude quantitative des équilibres à l’interface eau-MES de pouvoir représenter les 




Ces manipulations préliminaires nous ont permis de fixer :  
- Le temps d’équilibre de l’adsorption à 2 h pour les pesticides et 24 h pour les ETM, 
- La charge en MES permettant à la fois une adsorption optimale et un respect des 
conditions naturelles de crue : à 1 g.L-1, 
- La concentration en polluants de 10 µg.L-1, assurant les mêmes conditions que pour le 
choix de la charge en MES. 
Ces facteurs seront ainsi fixés dans les expérimentations qui suivent sur la coprésence des 
polluants, expérimentations dans lesquelles nous ne ferons varier que la nature, le nombre et 
l’ordre de présence des polluants dans la colonne d’eau. 
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 Plusieurs cas de coprésence ont déjà été étudiés et sont présentés en détail dans le 
tableau 18. Nous présenterons ici les résultats en comparant toujours l’adsorption des 
polluants présents seuls à celle en interaction avec les autres polluants.. Mais, avant de se 
lancer dans la présentation et la discussion des résultats, voici un bref rappel des types de 
liaisons pouvant s’établir entre un polluant et des MES. 
L’adsorption des cations métalliques sur les MES peut se faire de deux façons différentes 
(Serpaud et al., 1994) :  
1- Grâce à des interactions de type ionique, les cations jouant le rôle d’ions 
compensateurs dans la couche diffuse (adsorption non spécifique), 
2- Grâce à la formation de complexes métalliques de surface par la mise en jeu de 
liaisons covalentes entre le métal et certaines espèces des sites de surface (adsorption 
spécifique). Ces complexes sont classés en deux grandes catégories :  
 les complexes de sphère externe (adsorption physique par formation de 
liaisons électrostatiques faibles. Le cation métallique conserve sa 
sphère d’hydratation) 
 les complexes de surface de sphère interne, impliquant la formation 
d’une liaison de coordination et résultant d’un mécanisme d’échange 
d’ions. Un complexe de sphère interne est formé avec des cations ayant 
une affinité significative pour la surface.  
Le deuxième type est dominant dans les substrats riches en oxydes de fer et en matière 
organique. La stabilité de ces complexes dépend de la nature des sites réactionnels de ces 
macromolécules.  
 
Etant donnée la grande diversité de la structure moléculaire des pesticides et des MES, les 
liaisons MES/pesticides peuvent aussi être de différentes natures (Calvet et al., 1980) :  
- liaisons ioniques et/ou sorption par échange d’ions qui s’établissent entre des cations 
(ou anions) organiques et des charges négatives (ou positives) situées à la surface de 
l’adsorbant. Pour se faire, les pesticides doivent être sous forme ionique, 
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- liaisons de coordination entre des atomes donneurs d’électrons dans les molécules de  
pesticides (azote ou oxygène) et des atomes récepteurs d’électrons (métaux de transition ou 
cations échangeables) dans les MES. Ce type de liaison a été mis en évidence par exemple 
dans le cas du linuron sur la montmorillonite (Khan, 1974) et sur les acides humiques ((Khan 
et Mazurkewich, 1974), 
- liaisons hydrogène qui sont des liaisons faibles formées avec des molécules d’eau ou 
des groupements de l’adsorbant. Van Bladel et Moreale (1974) ont suggéré ce type 
d’adsorption pour les urées substituées sur des montmorillonites, 
- liaisons de Van Der Waals : ces liaisons résultent de l’attraction existant entre les 
dipôles constitués par la molécule pesticide et l’adsorbant. Ce type de liaison ou d’attraction 
est non spécifique et est souvent mise en place par les pesticides hydrophobes, 
 
 Comme nous venons de voir, il est très difficile d’étudier les interactions entre les 
ETM et les MES ou les pesticides et les MES en raison de l’existence simultanée de plusieurs 
types de liaisons. De ce fait, les hypothèses que nous avancerons dans ce qui suit ne peuvent 
pas être généralisées. Le but de notre travail est de déterminer si la présence de deux polluants 
ou plus dans le même milieu peut modifier leur comportement vis-à-vis de l’adsorption.  
Celui-ci constitue une première analyse des possibilités d’interactions entre polluants, 
minéraux ou organiques, lors de leur adsorption sur les MES. Il ne constitue pas une étude 
approfondie des mécanismes qui entreraient en jeu. 
La synthèse des travaux déjà publiés dans la littérature, nous a permis de résumer  l’influence 
mutuelle des polluants selon trois scénarios (confère le chapitre 1 pour plus de détails):  
- formation de complexes ETM/ Pesticides, 
- compétition entre molécule pesticide et ETM pour les mêmes sites 
d’adsorption, 
- changements des conditions du milieu (pH et CEC) par l’un des polluants, ce 
qui entraîne une modification de la capacité d’adsorption des autres. 
Dans ce qui suit, nous présenterons les résultats obtenus puis tenterons d’avancer des 
scénarios plausibles permettant de les expliquer. Rappelons ici que les données 
bibliographiques disponibles sont très rares, les multi pollutions sur des MES étant peu 
étudiées jusqu’à présent.  
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2. Les ETM  présents en premier dans le milieu 
Cette première série concerne les milieux dans lesquels nous avons introduit un ETM en 
premier puis attendu son équilibre d’adsorption avant d’injecter un autre polluant. Les 
premiers résultats montrent que les ETM s’adsorbent plus en présence d’un autre ETM ou 




Figure 86 : Pourcentage de Cd (a) et Cu (b) adsorbé à l’équilibre dans différents cas de 
coprésence dans lesquels l’ETM est le premier présent dans le milieu. Temps d’attente après 
injection : 2h pour le pesticide, 24h pour l’ETM. Les bouts de flèches rouges indiquent le 
moment d’injection du polluant suivant. Conditions expérimentales : pH entre 7,0 et 8,5, MES : 
1 g.L-1, polluant : 10 µg.L-1. 
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Dans le cas du Cd, l’ajout de pesticides semble augmenter l’adsorption du Cd. L’adsorption 
est, cependant au plus de  5% lorsque le Cd est en présence d’alachlore.  
Dans le cas du Cu, l’adsorption varie plus fortement, de +10% quand le Cu est avec un des 
pesticides. Il apparaît aussi que lorsqu’un pesticide est présent avec les deux ETM, son effet 
d’amélioration de l’adsorption des ETM est moins prononcé.   
 
3. Les pesticides présents en premier dans le milieu 
Dans le cas où les pesticides sont présents en premier dans le milieu, l’influence de 
l’introduction du Cd et du Cu a été étudiée (Fig. 87). Les résultats sont différents pour 
l’aclonifène et l’alachlore.  
L’aclonifène est moins adsorbé lorsqu’il est avec le Cu et le Cd. En effet, l’aclonifène, peu 
soluble (1,4 mg.L-1), s’adsorbe moins lorsque des ETM le suivent dans le milieu parce qu’ils 
le concurrencent, de façon directe ou indirecte, pour les sites d’adsorption et font des liaisons 
probablement plus fortes avec les MES. Il peut aussi y avoir formation de complexes entre les 
sites actifs de l’aclonifène et les ETM présents dans le milieu. Ces complexes sont souvent 
très forts rendant l’adsorption moins évidente (Morillo et al. 1997). Dans certains cas 
bibliographiques, ces complexes sont plus aptes à l’adsorption (Cd-Atrazine ; Li et al., 2009). 
Cette augmentation de l’adsorption du pesticide s’observe jusqu’à une certaine concentration 
à partir de laquelle un phénomène de compétitivité pour les sites s’instaure. Tout dépend donc 
du couple de polluants en question. Dans nos résultats, la présence du Cu fait diminuer 
l’adsorption de l’aclonifène de 83 à 57%, le Cd quant à lui fait diminuer l’adsorption d’à 
peine 10%. Par conséquent, il semblerait que le Cu et le Cd ont des comportements différents 
et que le Cu concurrence plus l’aclonifène pour les sites d’adsorption sur les MES.  
Contrairement à l’aclonifène moins adsorbé en présence des ETM, l’alachlore passe de 7% 
lorsqu’il est seul à 12% en présence du Cd et 16% en présence du Cu. La facilitation de 
l’adsorption peut s’expliquer par des complexes se formant entre polluants ou des 
modifications de la structure des MES après adsorption d’un polluant.  
Plus d’investigations sont nécessaires pour approfondir la compréhension des modes d’action 
des polluants. 





Figure 87 : Pourcentage d’aclonifène (a) et d’alachlore (b) adsorbé à l’équilibre dans différents 
cas de coprésence dans lesquels le pesticide est le premier présent dans le milieu. Conditions 
expérimentales : temps d’attente après injection de  2h pour le pesticide et de 24h pour l’ETM. 
Les bouts de flèches rouges indiquent le moment d’injection du polluant suivant. pH entre 7,0 et 
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4. Effet de l’ordre de présence dans le milieu 
La présence des polluants dans le milieu peut avoir différents impacts sur leur adsorption 
selon l’ordre suivant lequel ils se sont trouvés dans le milieu (Morillo et al. 1997; Maqueda et 
al. 1998).  
  
4.1 Cas de l’aclonifène 
La figure 88 montre que lorsque l’aclonifène n’est pas le premier dans le milieu, son 
adsorption diminue automatiquement par rapport à une situation dans laquelle il est le premier 
présent. La seule exception correspond à une situation où l’aclonifène arrive après le Cd et le 
Cu apportés séparémment dans le milieu.  
La présence de l’alachlore avant l’aclonifène diminue considérablement (-50%) l’adsorption 
de ce dernier. Une interaction existe donc entre ces deux pesticides d’hydrophobicités 
différentes. Deux scénarios seraient possibles. Dans le premier, la présence de l’alachlore 
dans la solution modifie les conditions physico-chimiques empêchant ainsi l’adsorption de 
l’aclonifène. En effet, la présence d’un polluant dans le milieu modifie parfois le pH à 
l’équilibre. A l’arrivée du nouveau polluant, c’est un effet indirect du pH qui peut jouer sur 
l’adsorption du premier polluant (Wang et al. 2008; Zhou et al. 2004). Il serait donc important 
dans les prochaines études de suivre plus dans le détail le pH et de mesurer ses variations à 
chaque introduction de polluant. Mais vue la structure de l’alachlore, cela semble improbable. 
Une autre hypothèse serait un changement de structure des MES suite à l’adsorption de 
l’alachlore, ce qui entraînerait une baisse de l’adsorption de l’aclonifène. 
Le Cd et le Cu ont le même effet sur l’adsorption de l’aclonifène. S’ils suivent le pesticide 
dans le milieu, ils ne font diminuer son adsorption que de ~10%. Cependant, s’ils sont dans le 
milieu avant l’aclonifène, ils font diminuer son adsorption de ~30%.  
Il est à noter ici deux situations distinctes s’ils sont présents tous les deux à l’introduction de 
l’aclonifène : 
- s’ils ont été introduits séparément (Cu->Cd->Aclo et Cd->Cu->Aclo), ils ne semblent pas 
influencer l’adsorption du pesticide, 
- s’ils ont été introduits ensemble (Cd+Cu->Aclo), ils font diminuer l’adsorption d’à peu près 
30%. 





Figure 88 : Pourcentages d’aclonifène adsorbé sur les MES dans différents cas de multi-




4.2 Cas de l’alachlore 
L’alachlore est dans tous les cas mieux adsorbé en présence d’autres polluants (Fig.89).  
Les ETM améliorent le plus cette adsorption qui passe de ~7% à 25%. En effet, les ETM 
peuvent jouer le rôle de pont entre les constituants des MES et les pesticides très solubles 
facilitant ainsi l’adsorption de ces derniers (Morillo et al., 2000 ; Morillo et al., 2002, Zhou et 
al., 2004). Les ETM peuvent également se complexer avec la MOD causant son agrégation et 
sa floculation et augmentant ainsi le pourcentage d’adsorption des pesticides (Li et al. 2007; 
Xu et al. 2007).  
  




















Figure 89 : Pourcentages d’alachlore adsorbé sur les MES dans différents cas de multi




4.3 Cas des ETM : Cd et Cu 
Le Cd semble peu sensible à la présence et à l’ordre de présence d’autres polluants dans le 
milieu. Le seul cas qui fait diminuer de 20% son adsorption est celui où les 2 pesticides sont 
apportés séparemment avant l’introduction du Cd (Fig.90). 
Pour le Cu aussi, l’influence de l’ordre de présence est moins évidente. Cependant, le Cu perd 
27% de son adsorption lorsqu’il arrive après l’introduction simultanée des deux pesticides 
(Fig.91).  
Le Cd et le Cu sont donc moins adsorbés lorsqu’ils arrivent 
pesticides. Nous avons déjà vu que lorsque l’alachlore est dans le milieu, l’aclonifène tend à 
s’adsorber encore plus, ce qui entraînerait une plus grande occupation des sites potentiels pour 
le Cd et le Cu ou tout simplement 
sur les argiles par exemple. Dans la littérature, les résultats sont différents selon le couple de 
polluants et le substrat. En effet, parfois les ETM s’adsorbent plus en présence d’un pesticide 
avant eux dans le milieu. C’est le cas par exemple pour le Cu en présence du glyphosate dans 
-MES de polluants organiques et inorganiques
 ; gris=alachlore arrive après un autre 
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un podsol naturel (Maqueda et al. 1998). Dans ce cas, le glyphosate se lie aux cations pouvant 
concurrencer le Cu pour les sites d’adsorption. Un autre exemple est celui de l’étude de 
l’adsorption, sur une montmorillonite pure, du Cu en présence du chlordimeform (Maqueda et 
al., 1998). Dans ce cas, le pesticide occupe des sites précis pouvant séparer les feuillets de la 
montmorillonite et faciliter ainsi la pénétration du Cu dans le réseau. Par ailleurs, d’autres 
couples de polluants présentent des scénarios opposés. Morillo et al. (2002) montrent que le 
Cu s’adsorbe moins sur trois sols différents lorsqu’il est en présence du Glyphosate. En effet, 
ce pesticide fait diminuer le pH d’équilibre. Le même résultat est présenté par (Zhou et al. 
2004) pour le Cd en présence du glyphosate. Le même couple Cu/Glyphosate peut aussi 
former des complexes peu aptes à s’adsorber (Morillo et al., 1997) sur la montmorillonite. 
Toutefois, cela n’a été décrit que pour des pesticides ionisables, ce qui n’est pas le cas des 2 
étudiés ici. Les conclusions faites sur nos résultats doivent être faites avec précautions 
puisque selon le couple et le substrat, les résultats peuvent être opposés. Pour le même couple, 
deux substrats différents peuvent donner des résultats différents (Pei et al. 2006). 
 
A part ce cas, le résultat qui ressort est que la présence éventuelle d’un autre polluant dans le 
milieu n’a pratiquement pas d’influence sur le pourcentage d’adsorption d’un ETM. Serpaud 
et al. (1994) ont démontré dans leurs travaux qu’il n’y a pas de compétition entre des métaux 
présents dans le même milieu pour l’adsorption sur les sédiments superficiels de rivière. 
Cependant,  Bur et al. (2012) montrent que le Pb et le Cd sont en compétition dans le sol pour 
les sites de fixation sur la MO. A pH 5, dans d’autres sols, ces deux éléments peuvent ne pas 
être en compétition (Pokrovsky et al., 2012). Encore une fois, les résultats sont spécifiques du 
chaque couple polluants/substrat. Jacobson et al. (2005) montrent que le Cu n’est pas 
influencé par la présence du diuron. Nous pouvons émettre l’hypothèse que les métaux ont 
une plus grande affinité pour les sites des MES et forment des liaisons plus fortes avec les 
MES que les pesticides ce qui fait qu’ils sont peu influencés par la présence d’autres 
polluants. 



















































Le tableau ci-dessous résume les cas de coprésence où nous avons deux polluants dans le 
milieu.  
 
Tableau 356 : Résumé de l’influence mutuelle de deux polluants présents dans le même milieu. L’ordre de 
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Cd Cd et Aclo 
s’adsorbent 
moins  
- Cd s’adsorbe 
un peu moins 
- Ala s’adsorbe 
plus 
 -Cd inchangé 
-Cu s’adsorbe 
moins 
Cu Aclo et Cu 
s’adsorbent 
moins mais le Cu 
semble moins 
sensible 
- Cu s’adsorbe 
un peu moins 







 Nous pouvons en déduire que :  
- Les ETM sont moins influencés par la présence d’autres polluants dans le 
milieu que les pesticides,  
- Les ETM augmentent l’adsorption du pesticide très soluble,  
- Ils concurrencent cependant le pesticide peu soluble pour les sites de fixation,  
- L’alachlore, plus soluble, s’adsorbe plus en présence d’autres polluants qu’ils 
le précèdent ou pas dans le milieu.  
 
Lorsque le système se complexifie et que nous n’avons plus que deux polluants dans le 
milieu, l’interprétation devient plus difficile et plus d’investigations seraient demandées. Les 
taux d’adsorption selon le nombre de polluants présents dans le milieu sont représentés sur la 
figure 92. Nous en retenons que :   
- Lorsque les polluants sont les premiers dans le milieu, leur adsorption semble 
meilleure,  
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- Les ETM sont beaucoup moins sensibles à la présence d’autres polluants que 
les pesticides,  
- La plus importante baisse de l’adsorption des ETM a lieu quand ils sont 
précédés par Ala+Aclo introduits ensemble dans le milieu,  
- L’arrivée de l’aclonifène dans un milieu où l’alachlore est à l’équilibre 
augmente l’adsorption de ce dernier. Les deux pesticides sont donc en 
interaction entre eux et avec les MES. 
 
 
Figure 92 : Récapitulatif des taux d’adsorption de chaque polluant en fonction du nombre de 
polluants présents dans le milieu (Noir= le polluant est présent en premier dans le milieu, gris= 
le polluant arrive après un autre polluant). 
 
 
Nos objectifs dans cette partie étaient de mener des études de sorption de pesticides en 
présence de cations métalliques, et vice versa, sur les MES du milieu naturel en se 
rapprochant le plus possible des conditions de crue observées sur une rivière, la Save. Les 
résultats sont très différents selon les caractéristiques du polluant et du substrat, rendant très 
difficile la généralisation mais nous montrons que les polluants sont susceptibles d’interagir 
ensemble dans le milieu. Ils peuvent modifier l’adsorption les uns des autres et donc entraîner 
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interagir et il serait intéressant d’approfondir la compréhension des liaisons qui se créent entre 
eux et entre les MES, savoir s’il y a changement de la structure des MES ou formation de 
complexes entre polluants entraînant la modification de l’adsorption ou bien tout simplement 
un effet de concurrence. 
Si la modification, par les cations, de l’adsorption de pesticides sur les MO ou les argiles était 
déjà connue, l’inverse n’a, à notre connaissance, pas encore été décrit. De même, l’interaction 
entre pesticides lors de leur adsorption sur les MES n’est pas documenté. Ces résultats 
ouvrent la porte pour de nouvelles études qui s’intéresseraient plus à comprendre et 
caractériser (spectroscopie IR et spectroscopie d’absorption de rayons X) les interactions et 
les complexes éventuellement formés à la surface des MES. Ces connaissances permettraient 
de mieux comprendre les comportements des polluants dans le milieu et de développer des 
méthodes de gestion des risques ou de dépollution appropriées.   
Nous montrons que les travaux dans ce domaine devraient s’intéresser plus aux conditions 
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Conclusions et perspectives 
 
Le transfert des pesticides et des éléments traces apportés sur les parcelles agricoles est 
très dépendant des propriétés du polluant dans les phases dissoute et/ou particulaire, et des 
propriétés physico-chimiques des milieux traversés. Les transferts les plus importants en 
termes de flux se font pendant les épisodes de crues caractérisés par des pluies intenses et de 
forts débits. Le risque de contamination des écosystèmes aquatiques et par conséquence, leur 
protection vis-à-vis des apports en polluants pendant la crue est basée sur l’évaluation de leurs 
différentes formes de transfert et de leurs affinités avec les différents vecteurs de transport 
(COD, COP et MES). Cependant, les études concernant en même temps le comportement des 
polluants organiques et inorganiques pendant les crues sont rares. Pour étudier ces transferts, 
notre travail de thèse s’est focalisé sur deux types de bassins versants, l’un viticole en région 
méditerranéenne recevant depuis plusieurs décennies de la bouillie bordelaise, l’autre 
céréalier en Gascogne recevant des pesticides et des métaux lourds. Sur ces sites, un travail 
alliant suivi de terrain intensif, analyses et expérimentations en laboratoire nous a permis de :  
- Etudier la dynamique des polluants dans les cours d’eau et leur partition solide/liquide 
en crue.  
- Estimer la contribution de chaque écoulement (surface, subsurface et profond) dans le 
flux total de polluant à partir de deux méthodes de découpage de l’hydrogramme de 
crue (chimique et hydrologique) 
- Evaluer l’impact en termes de transferts et d’enrichissement d’une application répétée 
de fongicides à base de CuSO4 sur les parcelles viticoles sur les différents 
compartiments (sols, sédiments de fond et matières en suspension de rivière) d’un 
bassin versant méditerranéen,  
- Mieux comprendre la dynamique de transfert du Cu en proposant une nouvelle 
approche qui combine des extractions chimiques séquentielles et des analyses 
isotopiques pour déterminer l’origine du Cu dans chaque compartiment et chaque 
fraction et les différences d’affinité entre le Cu anthropique et Cu naturel.  
- Déterminer les interactions possibles entre polluants organiques et inorganiques vis-à-
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Dynamique des polluants (ETM et pesticides) sur un BV agricole : Cas de la 
Save 
 
La première partie des résultats du travail de thèse montre à nouveau l’importance des 
épisodes de crue dans le transfert des polluants dans les bassins versants agricoles.  
La majorité des pesticides et éléments traces (ET) détectés présentent un pic de 
concentrations pendant la crue et sont donc bien transportées pendant l’évènement de fort 
débit. L’intérêt de travailler sur ces épisodes est bien appuyé.  
Les paramètres (COP, COD, MES) qui contrôlent le transport des polluants présentent 
également un pic de concentration pendant la crue. Le pic de MES peut être jusqu’à 60 fois 
supérieur à la teneur moyenne en MES en étiage sur le BV de la Save. Une augmentation de 
la concentration en COD avec le débit est également observée suite au lessivage des sols et 
accompagne les apports de MES contenant aussi des matières organiques allochtones (COP), 
même si la teneur en COP des MES diminue quand le débit et la teneur en MES augmentent. 
Les relations entre le débit et la teneur en COD mettent en évidence des hystérésis senestres 
concaves, montrant que la principale contribution en COD dans la rivière vient des 
écoulements subsurface (ESS). Les relations COP-débit et MES-débit présentent elles des 
hystérésis dextres concaves caractéristiques d’une contribution importante du ruissellement 
superficiel (ES). 
Les deux méthodes de découpage de l’hydrogramme de crue ont donné des résultats 
comparables. Les écoulements de surface et de subsurface jouent un rôle important dans le 
transfert des pesticides et ET pendant la crue dans notre cas d’étude. Pour presque tous les 
pesticides, le Kd (coefficient de partition entre les phases dissoutes et particulaires) augmente 
pendant la crue, montrant bien que les liaisons sont importantes entre les polluants et les 
particules dont les concentrations augmentent pendant la crues et que ces polluants sont 
majoritairement associés à des fractions non résiduelles. Ils sont donc potentiellement 
disponibles, représentant ainsi un risque accru pour les organismes vivants. Dans le cas des 
ET, ce sont surtout As, Cu, Ni, Sr et Th qui ont les potentiels de disponibilité et de mobilité 
les plus importants dans l’eau de la Save. 
En combinant tous ces résultats, nous avons pu estimer les trajets empruntés par 
chaque polluant. Ainsi, les polluants transférés dans l’ES sont bien corrélés aux MES et au 
COP. Il s’agit des polluants peu ou pas solubles. Par ailleurs, les polluants plus solubles sont 
principalement transférés dans l’ESS et sont souvent associés au COD.  
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En s’associant aux MES, un polluant peut s’associer à différentes fractions sur les 
argiles, les matières organiques et les oxydes, formant des liaisons de stabilités différentes. 
Pour mieux comprendre le devenir du polluant, il était nécessaire de regarder de près les 
liaisons qu’il met en place avec les MES. Pour cela, nous nous sommes intéressés au cas 
spécifique du Cu dans les BV viticoles.  
 
Dynamique du Cu sur un BV viticole : cas de la Baillaury  
 
En parallèle avec ce suivi intensif d’une crue de la Save, nous avons travaillé sur le 
BV de la Baillaury plus petit et contaminé principalement par les ET (notamment le Cu) 
contrairement au BV de la Save majoritairement contaminé par des pesticides organiques.  
L’application répétée de fongicides à base de CuSO4 a entraîné un enrichissement 
notable en Cu dans tous les compartiments du milieu (sols, sédiments de fond, MES et phase 
dissoute). La principale contrainte dans ce type de travail est de bien choisir les éléments 
normalisateurs et de comparer l’échantillon au matériau primaire local de référence. La 
contribution anthropique à cet enrichissement est de plus que 60% attestant de l’impact des 
activités humaines sur l’état de contamination des milieux. 
 
Grâce à des extractions chimiques séquentielles effectuées sur les échantillons de sols, 
de sédiments de fonds et de matières en suspension, nous avons pu conclure que dans les 
échantillons peu contaminés, le Cu est majoritairement dans la fraction résiduelle et est donc 
peu disponible pour les organismes vivants. Cependant, dans les échantillons contaminés, la 
fraction résiduelle ne compte que pour  30% de la teneur totale en Cu. Le reste est ainsi dans 
des fractions mobilisables et donc à risque pour les organismes vivants. Afin de déterminer 
l’origine du Cu présent dans chaque fraction extraite, nous avons combiné cette méthode 
d’extraction séquentielle avec une analyse isotopique du Cu. Nous en avons conclu que même 
si la signature isotopique brute de l’échantillon est proche de la signature de la roche mère 
locale, la contamination est réelle. Il suffit d’étudier la signature isotopique de chaque fraction 
obtenue par extraction séquentielle pour mettre en évidence la fraction dans laquelle la 
contamination est la plus présente. Nos résultats montrent que le Cu anthropique présente une 
affinité particulière aux oxydes de fer amorphes et cristallins. 
L’étude de ce BV caractéristique des BV méditerranéens nous a permis d’ouvrir une 
nouvelle voie dans les études du devenir des polluants en proposant une approche couplée 
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entre l’extraction chimique et la mesure isotopique dans chacune des fractions résiduelles et 
non-résiduelles. 
 
Dans le milieu naturel, rares sont les milieux où nous sommes en présence d’un seul polluant. 
Une approche multi-pollutions devient donc de plus en plus intéressante pour se rapprocher 
des conditions naturelles et mieux comprendre le comportement des polluants.  
 
Adsorption des polluants sur les MES et influences des multi-pollutions 
 
Les cinétiques d’adsorption des polluants montrent que l’équilibre d’adsorption des 
pesticides est atteint au bout de 2 h de contact alors qu’il n’est atteint qu’après 24 h pour les 
ET. La concentration en MES permettant une adsorption maximale des polluants et un respect 
des conditions naturelles a été fixée à 1 g.L-1. Toujours dans le souci de s’approcher des 
conditions naturelles, la concentration en polluants choisie est de 10 µ g.L-1. Ces facteurs 
étant fixés, l’influence de la présence d’un polluant sur l’autre a pu être étudiée. Nos résultats 
montrent bien que lorsque les polluants sont seuls, ils ont des comportements différents de 
lorsqu’ils sont en présence d’un autre polluant dans le milieu. Les polluants interagissent donc 
ensemble que ce soit de façons directe ou indirecte. Ces interactions peuvent modifier leur 
adsorption sur les MES ou celle du ou des autres polluants en présence, entraînant ainsi soit 
une diminution, soit une augmentation des risques de toxicité pour les êtres vivants. Les ETM 
sont moins influencé par la présence d’autres polluants dans le milieu que les pesticides. Deux 
pesticides d’hydrophobicités différentes interagissent ensemble et il serait important de savoir 
à quel niveau se fait l’interaction. Nous pouvons envisager deux voies majeures d’influence :  
- formation de complexes ETM/ Pesticides modifiant la solubilité des polluants. C’est 
par exemple le cas des ETM qui jouent le rôle de pont améliorant l’adsorption de 
l’alachlore sur les MES, 
- compétition pour les mêmes sites d’adsorption. C’est le cas par exemple de 
l’aclonifène concurrencé par les ETM.  
Cependant, plus d’investigations sont demandées pour comprendre la nature des interactions 
qui existent entre les polluants et les MES.  
  




Les résultats de cette thèse ouvrent la voie pour de nouvelles études.  
Nos résultats devraient permettre d’aider à avancer dans la modélisation du 
fonctionnement hydrologique et du transfert d’éléments et de polluants dans les bassins 
versants. Cette modélisation pourrait se baser sur les découpages d’hydrogramme couplés 
hydrologie-géochimie. L’estimation de la contribution des différents réservoirs hydrologiques 
serait donc plus facile et aiderait in fine à mieux comprendre et à prévenir les contaminations 
futures.  
L’approche combinée extraction chimique séquentielle et analyse isotopique est très 
intéressante pour avancer dans nos questionnements sur le devenir des éléments une fois dans 
le milieu naturel. Comprendre leurs affinités et les fractions dans lesquelles ils se trouvent 
permettrait de prédire leur comportement et de contrôler leur désorption dans le cas d’un 
changement rapide (naturel ou anthropique, accidentel par exemple) des conditions du milieu.  
Les études de coprésences devraient se multiplier pour se rapprocher de plus en plus des 
conditions que l’on peut observer dans les milieux anthropisés dans lesquels on est souvent 
confrontés à des multi-pollutions. Plus on se rapprochera de ces conditions, plus on pourra 
comprendre et prendre en compte dans la modélisation les interactions qui existent entre les 
différents polluants et entre les polluants et les milieux. Mais cela doit se faire étape par étape 
en intégrant très progressivement cette complexité des milieux et des polluants. De nouvelles 
études peuvent suivre et compléter ce travail de thèse. Elles pourraient concerner dans un 
premier temps:  
- la caractérisation des complexes de surface formés entre les MES et les polluants par 
spectroscopie IR et spectroscopie d’absorption de rayons X afin de déterminer la 
stabilité des liaisons mises en place. 
- l’étude de la désorption pour estimer l’impact du temps et de « l’aging » sur les liens 
créés entre les polluants et leurs substrats d’adsorption ou de complexation (COP, 
COD et MES) 
- le développement d’expériences d’adsorption et de coprésence en conditions d’étiage 
(faible teneurs en MES, %COP plus élevées et origine des MO différentes, teneurs en 
COD plus faibles, nature et concentrations des polluants différentes) et la comparaison 
avec les résultats obtenus en conditions de crue.  
Conclusions et perspectives 
286 
 
- le prélèvement d’échantillons d’eaux dans les différents écoulements (surface, 
subsurface et profond) à l’échelle d’un petit BV et la comparaison de la nature et du 
comportement des polluants dans chacun des écoulements. 
- la réalisation d’extractions séquentielles sur les MES avant et après l’expérience 
d’adsorption pour voir sur quelle(s) fraction(s) se sont adsorbés les polluants, seuls et 
en condition de coprésence. Il serait aussi intéressant de comparer ces extractions 
séquentielles à des extractions faites sur les MES du milieu naturel après une crue afin 
de voir si les MES dans le  milieu naturel réagissent de la même manière qu’en 
expérimentation au laboratoire.  
- Enfin, il serait intéressant d’étudier l’impact de la salinité (arrivée en mer) sur le 
relargage des polluants (dans le cas de multi pollutions) dans le milieu afin d’estimer 
les risques pour les zones côtières.  
 
Ce travail de thèse ouvre la porte à plusieurs nouveaux questionnements pouvant permettre 
d’avancer dans notre compréhension du comportement et donc du transfert des polluants dans 
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  Qp (m3.s-1) % Qss (m3.s-1) % Qs (m3.s-1) % 
4/5/10 18:30 3,16 53,3 2,24 37,8 0,52 8,82 
4/5/10 21:30 3,16 39,7 3,47 43,5 1,34 16,87 
5/5/10 0:30 3,16 26,6 4,69 39,5 4,03 33,92 
5/5/10 3:00 3,16 15,59 5,71 28,1 11,41 56,27 
5/5/10 5:00 3,16 11,82 5,96 22,3 17,62 65,87 
5/5/10 7:00 3,16 9,82 7,34 22,8 21,70 67,39 
5/5/10 9:00 3,16 8,59 8,31 22,6 25,32 68,81 
5/5/10 11:00 3,16 8,30 9,24 24,3 25,70 67,45 
5/5/10 13:00 3,16 7,58 10,17 24,4 28,40 68,05 
5/5/10 15:00 3,16 7,29 11,11 25,6 29,13 67,12 
5/5/10 17:30 3,16 6,98 12,54 27,7 29,64 65,37 
5/5/10 23:00 3,16 6,64 15,68 32,9 28,77 60,43 
6/5/10 5:00 3,16 6,49 19,10 39,2 26,46 54,30 
6/5/10 10:45 3,40 7,01 21,03 43,3 24,14 49,70 
6/5/10 22:15 5,19 11,38 16,70 36,6 23,68 51,97 
7/5/10 10:15 7,04 16,69 11,94 28,3 23,20 55,00 
7/5/10 22:15 8,89 42,09 7,18 34,0 5,05 23,91 
8/5/10 8:00 10,44 72,99 3,22 22,5 0,64 4,50 
8/5/10 22:00 9,88 93,25 0,72 6,8 0,00 0,00 
9/5/10 10:15 8,17 88,90 0,00 0,0 1,02 11,10 
10/5/10 12:00 7,97 100,00 0,00 0,0 0,00 0,00 
12/5/10 10:00 6,33 96,8 0,21 3,2 0,00 0,00 
 
Annexe 1 : Débit (Q) de chaque écoulement (p=profond, ss=subsurface, s=surface) et 
pourcentage équivalent par rapport au débit total de la rivière, aux différents points 







 Qp (m3.s-1) % Qss (m3.s-1) % Qs (m3.s-1) % 
4/5/10 18:30 3,16 53,34 0,00 0,00 2,77 46,66 
0/1/00 0:00 3,16 39,67 0,09 1,15 3,00 37,63 
5/5/10 0:30 3,16 26,62 1,57 13,23 3,50 29,46 
5/5/10 3:00 3,16 15,59 4,00 19,72 12,44 61,33 
5/5/10 5:00 3,16 11,82 5,00 18,70 18,19 68,02 
5/5/10 7:00 3,16 9,82 6,00 18,64 21,94 68,16 
5/5/10 9:00 3,16 8,59 7,00 19,03 23,96 65,12 
5/5/10 11:00 3,16 8,30 8,00 21,00 25,97 68,17 
5/5/10 13:00 3,16 7,58 9,00 21,57 29,57 70,85 
5/5/10 15:00 3,16 7,29 9,50 21,89 35,25 81,22 
5/5/10 17:30 3,16 6,98 10,95 24,15 31,22 68,87 
5/5/10 23:00 3,16 6,64 17,26 36,25 27,19 57,11 
6/5/10 5:00 3,16 6,49 25,47 52,27 20,10 41,24 
6/5/10 10:45 5,00 10,29 26,16 53,86 17,41 35,84 
6/5/10 22:15 7,35 16,12 29,00 63,64 9,22 20,24 
7/5/10 10:15 11,53 27,33 24,21 57,40 6,44 15,27 
7/5/10 22:15 11,25 53,22 4,57 21,65 5,31 25,13 
8/5/10 8:00 10,92 76,38 1,90 13,29 1,48 10,33 
8/5/10 22:00 10,60 100,00 0,00 0,00 0,54 5,08 
9/5/10 10:15 9,19 100,00 0,00 0,00 0,37 4,02 
10/5/10 12:00 7,97 97,50 0,00 0,00 0,26 3,20 
12/5/10 10:00 6,54 100,00 0,00 0,00 0,19 2,94 
 
Annexe 2 : Débit (Q) de chaque écoulement (p=profond, ss=subsurface, s=surface) et 
pourcentage équivalent par rapport au débit total de la rivière, aux différents points 






x106 m3 FLUX (tonnes) 
Durée (Jours) Vtot COD MES 
CRUES 2008-2009 9-37 9-73 41-210 1529-51056 
Total CRUES 2008-2009 142 151 583 78483 
ANNUEL 2008-2009 365 237 821 83281 
% Flux moyen annuel - 4-31 5-26 1-62 
Nos travaux 8 14 73 7820 
% Flux moyen annuel - 6 9 9 
 
 
Annexe 3 a: Tableau comparatif des flux trouvés pendant notre étude et les valeurs de thèse de Lobat Taghavi 2010 obtenues sur le même bassin 












































Annexe 4 b: Teneurs moyennes et maximales des différents pesticides dans l’eau brute et l’eau filtrée. Le a correspond aux valeurs de notre cas 
d’étude et le b aux valeurs de thèse de Lobat Taghavi 2010 obtenues sur le même bassin versant pour un suivi de 2 ans. 
  
Eau Brute Eau Filtrée (0,45 µm) 
  
Moyenne Maximum Moyenne Maximum 
  












Acétochlore 0,45 - 1,461 - 0,416 - 1,817 - 
Aclonifène 0,057 0,144 0,217 1,34 0,025 0,024 0,139 0,17 
Alachlore 0,005 0,007 0,015 0,05 0,002 0,005 0,009 0,04 
Atrazine 0,062 0,011 0,204 0,02 0,051 0,011 0,161 0,05 
DEA 0,014 0,023 0,030 0,08 0,010 0,016 0,022 0,06 
Isoproturon 0,077 0,144 0,243 1,16 0,062 0,096 0,235 0,144 
Linuron 0,034 0,270 0,128 1,65 0,024 0,087 0,091 0,65 
Métazachlore 0,035 - 0,133 - 0,028 - 0,109 - 
Métolachlore 2,368 0,197 7,124 0,95 2,239 0,179 6,394 0,95 
Monolinuron 0,003 - 0,012 - 0,001 - 0,007 - 
Pendiméthaline 0,016 - 0,058 - 0,001 - 0,011 - 
Sébuthylazine 0,000  0,003  0,000  0,002  
Simazine 0,000 - 0,007 - 0,002 - 0,018 - 












Epoxiconazole 0,027 0,165 0,082 0,11 0,017 0,010 0,054 0,04 
Fenpropimorphe 0,005 0,004 0,019 0,02 0,002 0,002 0,008 0,02 
Fusilazole 0,006 0,010 0,023 0,07 0,003 0,008 0,012 0,07 
Penconazole 0,007 - 0,022 - 0,003 - 0,006 - 





  Eau Brute Eau Filtrée (0,45 µm) flux total annuel Brute Filtrée 
  a b a b Brute Filtrée a b a b 
Aclonifène 1176 253-17799 405 40-2254 24282 3817 5 0-74 11 0-60 
Alachlore 94 10-558 58 3-332 1602 1040 6 0-35 5 0-32 
Atrazine 1114 111-571 922 88-365 2468 1742 45 4-21 53 5-21 
Isoproturon 1588 517-5991 1212 183-4214 17811 9421 9 2-34 13 3-45 
Linuron 406 220-15401 183 193-9240 34464 13205 1 0-45 1 0-70 
Métolachlore 47912 143-16692 44554 85-16178 26774 23655 179 0-63 188 0-69 
Trifluraline 53 2-20432 4 1-16178 32220 6835 0 0-64 0 0-51 
Epoxiconazole 511 30-1584 335 16-674 3369 1664 15 0-47 20 0-41 
Fenpropimorphe 84 22-417 40 4-100 1005 400 8 2-42 10 0-24 
Fusilazole 108 50-670 61 41-327 1980 1154 5 2-34 5 3-29 
Tébuconazole 734 275-36696 373 129-5043 65634 10373 1 0-56 3 0-49 
 
Annexe 5 c: Flux moyens des différents pesticides dans l’eau brute et l’eau filtrée et % par rapport au flux total annuel avancé par Taghavi (2010). 
Le a correspond aux valeurs de notre cas d’étude et le b aux valeurs de thèse de Lobat Taghavi 2010 obtenues sur le même bassin versant pour un 






































































































































































































































































































































Annexe 6 : Hystérésis dans l’eau brute et filtrée des pesticides analysés pendant la crue. 
  
Eau Brute








































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Annexe 10 : Hystérésis des ETM dissous pendant la crue. 
 
 






































































































































































































































































































































) [Cu dissous] (µg.L
-1
) 
BAN 1 : 03/02/09 12 :00 10,00 75,93 5,75 
BAN 2 : 03/03/10 17 :30 9,77 54,67 9,47 
BAN 3 : 04/05/10 10 :30 20,28 282,22 10,99 
BAN 4 : 04/05/10 18 :45 50,20 1047,43 12,68 
BAN 5 : 06/05/10 09 :20 6,69 5,31 4,61 
BAN 6 : 10/10/10 10 :30 4,58 4,02 8,09 
BAN 7 : 15/03/11 14 :30 45,50 436,71 3,77 
 
Annexe 10 : Récapitulatif des débits totaux, charges en MES et teneurs en Cu dissous de la Baillaury à 
l'exutoire aux différentes crues échantillonnées 
 
 
